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Abstract
Thousands of chemical compounds are used in every day products. When ef-
fects of chemicals on the environmental are assessed, it is rarely considered
that chemicals, ending up in the wastewater and potentially in the aquatic en-
vironment, are mixed and that this potentially can change the toxicity of the
chemicals. We here address the relation between single chemical exposure and
mix exposure in sediment systems. A sediment exposure was performed with
the two organic contaminants acetyl cedrene (AC) and triclosan (TCS). The
gastropod Hydrobia ventrosa was exposed over a five day period to nominal
concentrations of 1, 10, 50, 100 and 500 µg/g dw sed of AC/TCS. To examine
the toxicity of the two chemicals in mixture, a new exposure was performed
and the mix concentrations were calculated based on Toxic Units: 0, 0.125,
0.25, 0.5, 1, 2. Sediment and tissue extraction was performed on ASE and
the concentrations were measured using GC-MS. Tissue concentrations were
below detection limit, which could be due to the avoidance behavior of the
snails, low bioavailability and/or biotransformation. In all treatments, the hig-
her concentrations triggered an avoiding behavior (avoidance of sediment and
reduction in feeding rate) of the snails, indicating an increase in the toxicity
of AC/TCS with increasing concentrations. In mixture exposure avoidance be-
havior was observed to a greater extent, compared to exposures with AC and
TCS separately. Feeding rate was significantly reduced by 59-98% in all mixtu-
re concentrations, AC concentrations of 1.870, 190.7, 418.4, 1715 µg AC/g dw
sed and TCS concentrations of 462.3, 921.5, 3888 µg TCS/g dw sed compared
to the control. This indicates a higher toxicity of AC and TCS when occuring
in mixture than when added separately. This relation could, however, not be
detected on mortality which was highest in single exposures of AC/TCS.
Resumé
Tusindvis af kemikalier anvendes i hverdagsprodukter. Når virkninger af kemi-
kalier på miljøområdet adresseres, er det sjældent det overvejes, at kemikalier
som ender i spildevandet og potentielt i vandmiljøet, blandes med andre ke-
mikalier, hvorved deres toksicitet potentielt ændres. Baseret på dette, blev en
eksponering, via sediment med de to organiske kontaminanter acetylcedren
(AC) og triclosan (TCS), udført. Sneglen Hydrobia ventrosa blev eksponeret
over en fem dages eksponeringsperiode for nominelle koncentrationer på 1,
10, 50, 100 og 500 µg/g dw sed af AC/TCS. For at undersøge toksiciteten af
en AC/TCS mikstur blev en ny eksponering udført, baseret på toksiske en-
heder: 0; 0,125; 0,25; 0,5; 1; 2. Ekstraktion af sediment og væv blev udført
på ASE, og koncentrationerne er bestemt ved brug af GC-MS. Vævskoncen-
trationerne var under detektionsgrænsen, hvilket kan skyldes en undvigende
adfærd blandt snegle, lav biotilgængelighed og/eller biotransformering. I alle
eksponeringsforsøg ved de højeste koncentrationer observeredes en undvigen-
de adfærd (gruppering på sediment og reducering i æderate) af snegle, hvilket
indikerer en stigende toksicitet af AC/TCS med stigende koncentrationer. I
mikstureksponeringen blev observeret en øget undvigende adfærd sammenlig-
net med enkelteksponeringen af AC/TCS. Æderaten blev signifikant reduceret
med 59-91% ved alle miksturkoncentrationer, AC koncentrationer på 1,870;
190,7; 418,4; 1715 µg AC/g dw sed og TCS koncentrationer på 462,3; 921,5;
3888 µg TCS/g dw sed sammenlignet med kontrol. Dette indikerer en højere
toksicitet af AC og TCS som mikstur end ved eksponeringen af kontaminan-
terne enkeltvis. Denne tendens blev ikke påvist på mortalitet, som var højest
for enkelteksponeringer af AC/TCS.
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1 | Introduktion
1.1 Indledning
Det estimeres, at der i dag er omkring 100.000 forskellige industrielle kemi-
kalier på det europæiske marked (Commission of the European Communities,
2001). Flere tusinder af disse anvendes i hverdagsprodukter (Klaschka et al.,
2013). Ved anvendelse i husholdning og industri føres kemikalier via spildevand
til rensningsanlæg, hvorfra de potentielt udledes til det akvatiske miljø (Salvi-
to et al., 2004). Hvor høje koncentrationer, der udledes til miljøet, afhænger
af forbrugsmønstre, effektivitet af rensningsanlæg samt biotiske og abiotiske
nedbrydningsprocesser (European Commission, 2003; Klaschka et al., 2013).
Nogle kontaminanter er hydrofobe, og ved udledning til det akvatiske miljø,
vil disse bindes til organiske og uorganiske partikler i vandfasen og sedimente-
re ud (Walker et al., 2006). Sedimentet kan dermed fungere som et depot for
hydrofobe kontaminanter, der er bindes til partikler heri, hvorfra koncentratio-
nen af kontaminanter i sedimentet kan opkoncentreres (European Commission,
2003). Kontaminanter, udledt til det akvatiske miljø, vil dermed sjældent op-
træde alene, men i stedet være en del af en mikstur (van Gestel et al., 2011).
Disse kontaminanter kan potentielt interagere, hvilket har vist sig at kunne
ændre på toksiciteten af kontaminanten (Newman, 2010). Det er derfor klart,
at der er behov for en vurdering af kontaminanternes samlede effekt i miljøet.
Hertil er særligt effekten af kontaminanter i sedimentet væsentlig, da viden
herom er mangelfuld (Beketov et al., 2013).
I dette projekt undersøges to hydrofobe, organiske kontaminanter: parfu-
mestoffet acetylcedren (AC) og baktericidet triclosan (TCS). AC anvendes som
duftstof i flere forskellige typer af plejeprodukter (Bickers et al., 2003; Scog-
namiglio et al., 2013) og TCS er bredt anvendt som konserveringsmiddel i en
række forbrugs- og plejeprodukter (Aranami og Readman, 2007). Begge kon-
taminanters effekt på detritusæderen Hydrobia ventrosas mortalitet, æderate
og adfærd undersøges og vurderes i nærværende rapport. H. ventrosa lever
i sedimentet og æder af det organiske materiale i sedimentet og er dermed i
særlig grad eksponeret for hydrofobe, sedimentbundne kontaminanter som AC
og TCS. Yderligere undersøges effekten af kontaminanterne som mikstur for
at vurdere, hvorvidt toksiciteten ændres, når kontaminanterne optræder som
mikstur. Endeligt vurderes effekten af H. ventrosas tilstedeværelse på koncen-
trationerne af AC og TCS i sediment.
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1.2 Problemformulering
Hvilken effekt har acetylcedren og triclosan enkeltvis og som miktur på mor-
talitet, æderate og adfærd hos sneglen Hydrobia ventrosa? Hvilken betydning
har tilstedeværelsen af H. ventrosa for skæbnen af acetylcedren og triclosan
samt miksturen?
1.3 Hypotese
Effekt
Nulhypotese H0: Der er ikke forskel i effekten af AC og TCS på H. ventrosa
om de tilsættes enkeltvis eller som mikstur.
Alternativ hypotese HA: Der er forskel i effekten af AC og TCS på H. ventrosa,
om de tilsættes enkeltvis eller som mikstur.
Skæbne
Nulhypotese H0: H. ventrosa påvirker ikke skæbnen af AC, TCS eller mikstu-
ren af disse.
Alternativ hypotese HA: H. ventrosa påvirker skæbnen af AC, TCS eller mik-
sturen af disse.
1.4 Målgruppe
Rapporten henvender sig til personer med grundlæggende viden inden for øko-
toksikologi og dertilhørende fagtermer. Rapporten henvender sig særligt til per-
soner med interesse for eksperimentelt arbejde med organiske kontaminanter,
herunder miksturer. Det ønskes at give læseren et indblik i, hvordan kontami-
nanter enkeltvis og i mikstur kan påvirke bentiske organismer, som sneglen H.
ventrosa, samt hvordan organismens tilstedeværelse kan påvirke kontaminan-
ters skæbne.
1.5 Afgrænsning
Det er valgt at præsentere og tildels diskutere eksponeringskoncentrationerne
ud fra de nominelle koncentrationer og ikke de aktuelle koncentrationer. Det-
te gøres for at lette læseren, da det er nemmere at forholde sig til afrundede
tal. Det er muligt at gøre dette, fordi forholdende mellem eksponeringskoncen-
trationerne inden for de enkelte forsøg er sammenlignelige. Dog vil de aktuelle
koncentrationer blive fremstillet i Resultatafsnittet og diskuteret i Diskussions-
afsnittet. Herudover vil aktuelle koncentrationer blive anvendt i Resumé og
Konklusion. Dette gøres, fordi det er relevant at forholde sig til de aktuelle
koncentrationer.
Inddragelse af LC50-værdier er kun med hensigt på at fastlægge ved, hvil-
ke koncentrationer miksturforsøgene skal foretages. Dette medfører at LC50-
værdier for aktuelle koncentrationer ikke er medtaget. I forbindelse med teori
om design af miksturforsøgene er det valgt at lægge fokus på toksiske enheder,
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da det er den metode, som anvendes til forsøg i nærværende rapport. Andre
metoder vil kort blive nævnt, men grundet omfanget, vil disse ikke blive ud-
dybet.
1.6 Læsevejledning
Læsevejledningen indeholder en kort beskrivelse af valg af teori, samt en gen-
nemgang af strukturen af resultat- og diskussionsafsnittene.
Teori starter med en en kort introduktion til Organiske kontaminanter i
miljøet, herunder er et afsnit om henholdsvis Biotilgængelighed og Bioakku-
mulering. I afsnittene Acetylcedren og Triclosan gennemgås for hver af kon-
taminanterne: Anvendelse, Skæbne og forekomst samt Toksicitet. Afsnittene
om kontaminanterne følges af et afsnit om Miksturer, hvori klassificering af en
mikstur samt forskellige miksturopsætninger præsenteres. Afslutningsvis i teo-
rien gennemgås teori om testorganismen Hydrobia ventrosa, herunder sneglens:
Forekomst; Habitat; Reproduktion; Fødesøgning; Adfærd; H. ventrosa som te-
storganisme; samt H. ventrosa og kontaminanter.
Næste del i rapporten omhandler Materialer og metoder, hvor den trin-
vise proces for de udførte eksponeringsforsøg gennemgås, lige fra forsøgsforbe-
redelse til forsøgets afslutning og koncentrationsbestemmelser.
I Resultater fremføres alle eksponeringsforsøgets resultater. Først er Kon-
centrationsbestemmelser præsenteret, hvorunder Koncentration af AC og TCS
i sediment, Koncentration af AC og TCS i vand og væv præsenteres. Dette
afsnit efterfølges af et afsnit om de udvalgte Endpoints Mortalitet, Adfærd og
Æderate.
I Diskussion diskuteres resultaterne fra eksponeringsforsøget. Først be-
handles fejlkilder omhandlende Koncentrationsbestemmelser, hernæst diskute-
res Skæbnen af AC og TCS, herunder biotilgængelighed, bioakkumulering og
biotransformering af AC og TCS. Afslutningsvis diskuteres Endpoints, hvorun-
der Mortalitet, Adfærd og Æderate berøres.
Endelig afrundes rapporten med en Konklusion.
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2 | Teori
2.1 Organiske kontaminanter i miljøet
Når organiske kontaminanter som acetylcedren og triclosan udledes til det
akvatiske miljø, er der risiko for, at disse optages og akkumuleres i akvatiske or-
ganismer (Newman og Unger, 2003). Nogle organiske kontaminanter associeres
til sedimentet, hvori bentiske organismer lever (Pechenik, 2000). Andre organi-
ske kontaminanter forbliver i vandfasen, hvori særligt de pelagiske organismer
eksponeres (Pechenik, 2000; European Commission, 2003). Særligt effekter på
bentiske organismer er centrale, da bentiske organismer er et væsentligt led
i den akvatiske fødekæde og er afgørende for genvinding af detritusmateriale
(European Commission, 2003). Organiske kontaminanter med en høj logKow er
hydrofobe, og de vil hurtigt sorberes til partikler i vandfasen og herefter bund-
fælde i sedimentoverfladen (Newman, 2010). Bentiske organismer vil hermed
eksponeres, når de æder af det organiske materiale i sedimentet, hvori organiske
kontaminanter særligt er associeret (Beketov et al., 2013; Pechenik, 2000; Eu-
ropean Commission, 2003). Biotilgængelighed af kontaminanterne er væsentlig,
da biotilgængeligheden afgør, hvor stor en del af den samlede mængde af de or-
ganiske kontaminanter, der potentielt kan interagere med organismer (Di Toro,
2013; Newman og Unger, 2003). I hvilket miljøkompartment kontaminanterne
befinder sig i, har betydning for deres biotilgængelighed. Kontaminanters for-
deling mellem vand og sediment afhænger af faktorer som vandopløselighed,
logKow, pH, affinitet til bestemte sedimentstørrelser og andre sedimentkompo-
nenter, såsom organisk materiale samt indhold af mineraler (Newman, 2010;
Grabowski et al., 2011; European Commission, 2003). Desuden kan toksici-
teten af organiske kontaminanter i sedimentet variere med en faktor 10-100,
afhængigt af sedimentets struktur og komponenter (Di Toro, 2013). Ved risi-
kovurderinger af effekter fra sediment-associerede kontaminanter undersøges,
som hovedregel, kontaminanter med logKow-værdi ≥ 3 (European Chemicals
Agency, 2011). Dette gøres for at indskrænke mængden af nødvendige tests
(European Commission, 2003). LogKow-værdien for både acetylcedren og tri-
closan overstiger 3.
Først vil konceptet om biotilgængelighed blive beskrevet, hernæst vil sneg-
len H. ventrosas optag af kontaminanter og kontaminanternes skæbne i sneglen
blive gennemgået.
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Biotilgængelighed
Biotilgængelighed betegner en kontaminants potentiale for optagelse i en orga-
nisme (Newman og Unger, 2003). I hvilken udstrækning kontaminanter opta-
ges af organismer afhænger af flere faktorer, såsom kontaminantens fordeling
i henholdsvis sediment- eller vandfasen, og det biologiske miljø i denne fa-
se, samt selve kontaminantens kemiske egenskaber (Newman og Unger, 2003).
Her kan lipofilicitet, sterisk konformation, molekylestørrelse samt reaktivitet
have betydning for, i hvor høj grad kontaminanten går i forbindelse med andre
kontaminanter, og hermed bliver mere eller mindre tilgængelig for optag af or-
ganismen (Newman og Unger, 2003). Kontaminantens specifikke konformation
kan medføre, at reaktion med et andet stof forhindres eller langsommeliggøres,
og en stor molekylestørrelse kan gøre det sværere for kontaminanten at passere
organismens membran (Newman og Unger, 2003).
Inden for økotoksikologi er det særligt logKow og kontaminantens persi-
stens, der anvendes til at vurdere tilgængeligheden (Newman og Unger, 2003).
Når lipofile, organiske kontaminanter udledes til det akvatiske miljø, bindes
de til sedimentpartikler, hvilket mindsker kontaminantens mobilitet (Walker
et al., 2006). I sedimentet eksponeres bentiske organismer i særlig grad, da de
lever i og af sedimentet, og dermed potentielt eksponeres over både overflade -
og tarmepitelet (Walker et al., 2006). Dog forudsættes det generelt, at det for
størstedelen af bentiske organismer gælder, at biotilgængeligheden af organi-
ske kontaminanter er faldende i takt med stigende logKow (Newman og Unger,
2003). Dette skyldes, at organiske kontaminanter i højere grad binder sig til
den faste form af sedimentet, og hermed opnås der en lavere koncentration i
porevandet (Newman og Unger, 2003). Er en kontaminant biotilgængeligt for
organismen gennem føde, er der dog øget risiko for, at kontaminanten optages
i organismen (Newman og Unger, 2003). Dette skyldes, at kontaminanten ud-
over at kunne blive optaget over overfladeepitelet også potentielt bliver optaget
over tarmepitelet (Walker et al., 2006). Hvis ikke der tages højde for optaget
gennem føde, kan den reelle mængde af kontaminanter optaget af organismerne
blive underestimeret.
Hvis persistensen af en kontaminant er høj, er kontaminanten langsomt
nedbrydelig (Wahlström, 1998). Dermed er organismen potentielt udsat for en
forlænget eksponering. Persistensen for organiske kontaminanter er generelt
større i lerede jorde, og jorde med højt organisk indhold (Walker et al., 2006).
Udover kemiske egenskaber, er også abiotiske faktorer i miljøet såsom pH,
temperatur og saltindhold af betydning for biotilgængeligheden af kontami-
nanten (Walker et al., 2006). Nogle organiske kontaminanter er ioniserbare,
hvorfor pH kan have stor indflydelse på kontaminantens tilgængelighed for op-
tag, da ladede molekyler har øget vandopløselighed (Newman og Unger, 2003).
En ionisering af organiske kontaminanter vanskeliggør diffusion over cellemem-
branen (Newman og Unger, 2003) og høj temperatur kan øge organismens me-
tabolisme samt kemiske reaktioner, og dermed øge biotilgængeligheden (Wolfe
et al., 1998). Organismers udveksling af vand og salt afhænger af den osmotiske
gradient, der eksisterer mellem det interne og eksterne miljø (Randall et al.,
2002). Hastigheden af udvekslingen afhænger af organismens overfladeareal,
permeabiliteten af organismens overflade samt gradientens størrelse (Randall
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et al., 2002). Derfor har saltkoncentrationen i det eksterne miljø betydning for
biotilgængeligheden.
Herudover kan kontaminantens overflade, og overfladen på den partikel,
hvortil kontaminanten binder sig, have betydning for tilgængeligheden. Over-
fladernes struktur og størrelse kan gøre bindingen mere eller mindre kraftig, og
dermed gøre kontaminanten mindre eller mere tilgængelig for optag.
Opførsel er ligeledes afgørende for en organismes optagelse. Flere bentiske or-
ganismer flytter sig fra den kontaminerede fase for at undgå eksponering (New-
man og Unger, 2003). Dog har de fleste bentiske organismer en begrænset mo-
bilitet, hvilket modsat bevirker, at organismerne har svært ved at undslippe
et kontamineret miljø (Newman og Unger, 2003). H. ventrosa er en fakultativ
detritusæder, hvilket gør, at den kan mindske sin eksponering til for eksempel
kontaminanter i sedimentet ved at ændre ædestrategi (Gofas, 2013; Newman
og Unger, 2003).
Bioakkumulering
Bioakkumulering er organismers ophobning af kemiske stoffer fra omgivelserne
(Hunding og Madsen, 2010; Newman og Unger, 2003). Optages en kontaminant
ved en større hastighed end det elimineres, kan dette føre til en akkumulering
i organismen (Newman og Unger, 2003; Hunding og Madsen, 2010). Bioak-
kumulering reguleres af tre generelle mekanismer: optag, biotransformering og
eliminering (Newman og Unger, 2003). Disse vil blive uddybet nedenfor.
Optag
Optag afgøres først og fremmest af, om kontaminanten er biotilgængelig. Hvis
dette er tilfældet, kan kontaminanten interagere med organismens celler (New-
man og Unger, 2003). Optag over cellemembranen kan ske gennem tre generelle
ruter: den lipide rute, den vandholdige rute samt ved endocytose (Newman og
Unger, 2003). Desuden kan optaget foregå ved tre forskellige mekanismer: pas-
siv diffusion, aktiv- og passiv transport (Randall et al., 2002). Aktiv transport
er en energikrævende proces, modsat passiv transport (Newman, 2010; Walker
et al., 2006; Randall et al., 2002). Passiv diffusion dækker over den simpleste
mekanisme. Der kræves hverken energi eller hjælp af proteiner til bevægel-
sen over transmembranen. Ved passiv transport kræves et hjælpeprotein. De
forskellige transportveje ses afbildet på Figur 2.1 nedenfor.
Ved optag fra den lipide rute diffunderer lipofile stoffer passivt gennem
membranens dobbelte lipidlag (Newman og Unger, 2003; Randall et al., 2002).
Stoffer, der kan passere gennem lipidlaget er små, apolære molekyler, som
diffunderer over membranen ved brug af forskelle i deres elektrokemiske gradi-
ent. Diffusion sker langs koncentrationsgradienten mod lavere koncentrationer
(Newman, 2010; Randall et al., 2002).
Optag over den vandholdige rute sker gennem to typer af membrantrans-
portproteiner (Newman og Unger, 2003). Disse er kanalproteiner eller trans-
portproteiner (Newman, 2010; Randall et al., 2002), der sidder i membranen
som transmembrane proteiner (Newman og Unger, 2003; Randall et al., 2002).
Kanalproteinerne tillader specifikke stoffer at passere over membranen (New-
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man og Unger, 2003; Randall et al., 2002). Transportproteinerne genkender
specifikke stoffer, eller en mindre gruppe af meget ens stoffer, som den tilla-
der at passere membranen (Newman, 2010; Randall et al., 2002). Transporten
kan forløbe passivt, hvor transportproteinerne transporterer stoffer over mem-
branen ved faciliteret, passiv transport (Randall et al., 2002). Transporten,
ved hjælp af transportproteiner, kan også ske ved aktiv transport, som kræver
energi. Her transporteres kontaminanterne mod deres elektrokemiske gradient:
fra lav til høj koncentration (Newman og Unger, 2003; Randall et al., 2002).
Endocytose er cellens optag af væske og makromolekyler fra omgivelser-
ne ved dannelsen af fordybninger i cellemembranen, der afsnøres som vesikler
(Newman og Unger, 2003; Randall et al., 2002). Vesiklerne vandrer ind i cel-
len, hvorefter de opløses og derved frigiver den transporterede kontaminant
(Newman og Unger, 2003; Randall et al., 2002).
Figur 2.1: Figuren viser tre forskellige mekanismer, hvorved kontaminanter krydser celle-
membranen: passiv diffusion, passiv transport og aktiv transport. Ved passiv diffusion dif-
funderer kontaminanter over cellemembranen uden forbrug af energi. Ved passiv transport
bevæger en kontaminant sig over cellemembranen langs den elektrokemiske gradient. Dette
sker enten langs et kanalprotein eller et transportprotein. Primær aktiv transport anvender
energi til at transportere kontaminanter over cellemembranen mod den elektrokemiske gra-
dient. Ved sekundær aktiv transport transporteres kontaminanter også over cellemembranen
mod den elektrokemiske gradient, men transporten forbruger ikke i sig selv energi, da den
elektrokemiske gradient er opstået ved tidligere primær aktiv transport. Modificeret efter
Randall et al. (2002).
Biotransformering og eliminering
Når en kontaminant er optaget i en organisme, kan den potentielt undergå bio-
transformering (Newman og Unger, 2003). Biotransformering er omdannelsen
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af et stof til et eller flere produkter gennem en biologisk mekanisme, som ho-
vedsagligt foregår ved en enzymatisk reaktion (Walker et al., 2006; Newman og
Unger, 2003). Biotransformeringen af lipofile organiske kontaminanter kan ske
enzymatisk i to faser (Walker et al., 2006; Newman og Unger, 2003; Parkinson,
2001). De to faser er angivet i Figur 2.2 og er beskrevet nedenfor.
Figur 2.2: Figuren viser biotransformeringens fase I og II. I fase I sker der en oxidering,
hydrolysering eller reducering af det organiske stof, hvilket vil omdanne det til en metabolit.
I fase II inaktiveres metabolitterne ved konjugering med det formål at øge hydrofiliciteten
af stoffet og dermed lette udskillelsen af det. Modificeret efter Virani et al. (1997).
Evnen til at biotransformere organiske kontaminanter varierer meget mel-
lem forskellige organismer. Nogle er slet ikke i stand til at biotransformere;
nogle kun gennem fase I; andre kun gennem fase II; andre både gennem fase I
og II.
I fase I kan der ske en oxidering, hydrolysering eller reducering af den or-
ganiske kontaminant, hvilket vil føre til dannelse af en metabolit (Newman
og Unger, 2003). Disse reaktioner danner polære grupper som −OH, −NH2,
−SH eller −COOH, som oftest vil gøre kontaminanten mere hydrofil (Par-
kinson, 2001; Newman og Unger, 2003). Det primære enzymsystem involveret
i fase I-reaktionerne er cytochrom-P450-systemet, der er et membranbundet
enzymsystem, der mestendels er lokaliseret i det endoplasmatiske reticulum
(Newman og Unger, 2003; Rand, 1995). Cytochrom-P450-enzymer kan blandt
andet oxidere organiske molekyler ved at introducere en hydroxylgruppe, hvor-
ved kontaminanten gøres mere hydrofil (Newman og Unger, 2003). Efter fase I-
reaktionerne kan de dannede metabolitter undergå fase II reaktioner (Newman
og Unger, 2003). I fase II-reaktionerne konjugeres metabolitterne produceret
under fase I-reaktionen med endogene, polære kontaminanter, der naturligt fin-
des i cellen i høje koncentrationer (Newman og Unger, 2003). Disse inkluderer
sukre, aminosyrer, peptider og sulfat. Der er tre primære enzymer involve-
ret i fase II-reaktionerne: Glutathione-S-transferase (peptid), Sulfatransferase
(sulfat), Glucuronosyltransferase (sukker) (Newman og Unger, 2003). Konju-
geringsreaktionerne danner et hydrofilt stof, som kan udskilles eksempelvis
gennem urin, og vil som regel føre til en lavere toksicitet af kontaminanten
(Newman og Unger, 2003). Dog kan det også i nogle tilfælde føre til en ak-
tivering af uhensigtsmæssige egenskaber af kontaminanten og resultere i en
metabolit med en øget toksicitet. (Newman og Unger, 2003). Nogle meget
lipofile organiske kontaminanter kan blive aflejret i fedtdepoter i organismen,
hvor kontaminanterne ikke har mulighed for at interagere med de aktive sites,
og hermed gennemgår kontaminanterne ikke biotransformering (Walker et al.,
2006). Dermed vil lipofile, organiske kontaminanter, der ikke bliver udskilt,
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ophobes inde i organismen. Op gennem fødekæden kan der ske en videreførsel
af disse ophobede kontaminanter, hvilket kan føre til biomagnificering (Walker
et al., 2006).
Flere studier viser, at snegle kan være i stand til at biotransformere or-
ganiske kontaminanter (Williamson et al., 1995; TenBrook et al., 2003; Beach
et al., 2010). Studiet af Williamson et al. (1995) viser at sneglen Tegula fune-
bralis, black turban snail, er i stand til at konjugere p-nitrophenol til forskellige
metabolitter. Sneglen udskilte 89 % af den optagne kontaminant og heraf var
3,9 % metaboliseret (Williamson et al., 1995).
I et studium af TenBrook et al. (2003) blev bioakkumulering- og biotrans-
formeringsevne hos sneglen rød søøre (Haliotis rufescens) undersøgt. Sneglen
blev eksponeret for 0,5 µL/L p-nitrophenol i 24 timer, hvorefter den flytte-
des til rent havvand. Studiet viste, at kontaminanten både bioakkumuleres
og biotransformeres. Sneglen var i stand til at udskille 91,6 % af den optagne
kontaminant-mængde. Af det udskilte stof var størstedelen moderstof, der ikke
var metaboliseret (87,59 ± 3,1 %).
I studiet af Beach et al. (2010) blev konksnegle (Buccinum undatum) eks-
poneret for henholdsvis pyren og 1-hydroxypyren over 15 dage gennem føde. Af
de detekterede stoffer i vævet, udgjorde metabolitterne >90 % (Beach et al.,
2010). Studiet viser hermed, at sneglen B. undatum i høj grad er i stand til at
biotransformere pyren.
2.2 Acetylcedren
Anvendelse
Acetylcedren (AC) (CAS no. 32388-55-9) er et parfumestof (Lapczynski et al.,
2006), der siden 1950’erne har været anvendt som duftstof i en bred række af
produkter (Lapczynski et al., 2006). AC findes i duftstoffer anvendt i kosmetik,
toiletartikler samt husholdningsprodukter (Scognamiglio et al., 2013; Bickers
et al., 2003). AC er en alifatisk, cyklisk keton (Lapczynski et al., 2006) og en
gulbrun væske med en musk-agtig aroma (Lapczynski et al., 2006). Nedenfor,
i Figur 2.3, er AC’s kemiske struktur afbildet, og i Tabel 2.1 ses en oversigt
over AC’s fysisk-kemiske egenskaber.
Figur 2.3: Molekylestruktur af AC.
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Tabel 2.1: Fysisk-kemiske egenskaber for AC. Information er gengivet efter Simonich et al.
(2000).
Molekylemasse logKow Vandopløselighed (20◦C)
246,4 g/mol 5,2 - 5,78 1,28 mg/L−1
Skæbne og forekomst
Parfumestoffer, grundet deres hyppige anvendelse i plejeprodukter og rengø-
ringsmidler, udledes kontinuerligt via spildevand (Klaschka et al., 2013; Bickers
et al., 2003). Den primære rute for parfumestoffers udledning til akvatiske mil-
jøer er "down-the-drain"(Salvito et al., 2004), det vil sige fra spildevand til
rensningsanlæg til recipienten. Effektiviteten af rensningsanlæg, sorption samt
de nedbrydningsmekanismer, der finder sted i recipienten, har en afgørende
betydning for forekomsten af AC i recipienten (Salvito et al., 2004). De ned-
brydningsmekanismer, som kan påvirke skæbnen af AC inkluderer mekanismer
såsom biodegradering og biotransformering (se Afsnit 2.1) (Salvito et al., 2004).
AC har en logKow på 5,2 - 5,78 (Scognamiglio et al., 2013; Langdon et al.,
2010), hvilket indikerer, at AC er hydrofobt og ved udledning sandsynligvis vil
associeres til sedimentet (Newman, 2010).
AC’s spredning blev, i et eksperimentelt studium, undersøgt af DiFrancesco
et al. (2004). Her undersøgtes koncentrationen af AC i sediment, som bestod
af en blanding af 24 L jord og 1 L spiket eller uspiket slam. Toogtyve parfume-
stoffer, heriblandt AC, blev spiket til slammet. Eksperimentet foregik under
normalt skiftende vejrforhold i Georgetown USA. DiFrancesco et al. (2004)
fandt, at AC efter tre måneder stadig kunne måles i sedimentet med signifi-
kant sikkerhed. Efter 12 måneder kunne AC ikke længere detekteres. Der blev i
den mellemliggende periode ikke foretaget målinger grundet frostlag på jorden
(DiFrancesco et al., 2004).
Klaschka et al. (2013) undersøgte 16 parfumestoffer i fem rensningsanlæg
i Tyskland og USA. For alle fem rensningsanlæg blev der detekteret AC i
effluenten (Klaschka et al., 2013). I et af de fem rensningsanlæg, lokaliseret
i Bavarian, USA, havde effluenten en gennemsnitlig koncentration af AC på
0,073 µg/L, og influenten havde en koncentration på 1,53 µg/L (Klaschka et al.,
2013). Studiet fandt for samme rensningsanlæg, at 94,8 % af den mængde af
AC, som anlægget behandler, fjernes gennem anlægget (Klaschka et al., 2013).
Terzić et al. (2008) undersøgte ligeledes forekomsten af en række spilde-
vandskontaminanter, heriblandt AC, i den vestlige Balkanregion. I målingerne
af de rå spildevandsprøver var AC til stede i 95 % af de 70 spildevandsmålin-
ger (Terzić et al., 2008). Koncentrationen af AC i spildevandet var op til 13,9
µg/L med en gennemsnitskoncentration på 1,6 µg/L (Terzić et al., 2008). Kon-
centrationsniveauerne af spildevandskontaminanterne, fundet i de ubehandlede
spildevandsprøver udledt fra kommunalt forbrug, lå nær koncentrationer fun-
det i andre europæiske regioner (Terzić et al., 2008).
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Toksicitet
Dai et al. (2012) eksponerede polychaeten Capitella teleta for sediment-associeret
AC med en nominel koncentration på 50 og 100 µg AC/g dw sed over en pe-
riode på 14 dage. Efter eksponeringen var overlevelsen tæt på 100 % for alle
behandlinger (Dai et al., 2012). AC havde ej heller effekt på ormenes æderater,
som var ens for alle behandlinger (Dai et al., 2012).
Ellegaard-Petersen et al. (2010) eksponerede ligeledes C. teleta for sediment-
associeret AC og fandt, ved en nominel koncentration på 50 µg AC/g dw sed,
en overlevelse af C. teleta på 57 ± 22.1 % ved 16 dages eksponering. Mortalite-
ten i behandlingerne med sediment-associeret AC var signifikant forskellige fra
behandlingen uden AC, hvor Ellegaard-Petersen et al. (2010) fandt en over-
levelse på 88 ± 16.7 % for samme eksponeringsperiode. Den centrale forskel
mellem studierne af Dai et al. (2012) og Ellegaard-Petersen et al. (2010) er,
at densiteten af C. teleta var optil 22 og 44 gange højere i Dai et al. (2012)s
opsætning, hvilket kan have resulteret i en lavere eksponering af AC per orm
(Dai et al., 2012).
Klaschka et al. (2013) undersøgte blandt andet koncentrationen af AC i
væv fra gedder og fandt kontaminanten i muskelceller hos omkring 50 % af
gedderne fra floden Regnitz, lokaliseret i Bavaria. De målte koncentrationer i
vævsprøverne for gedderne lå mellem <10 - 93 µg/kg vådvægt (Klaschka et al.,
2013), hvilket indikerer, AC potentielt bioakkumuleres i geddernes væv. Ged-
derne var eksponeret for frit opløst AC, udledt fra nærliggende rensningsanlæg,
ved en koncentration af AC 1 km nedstrøms af rensningsanlæggene på <0,010
µ g/L (Klaschka et al., 2013).
Det har ikke været muligt at finde yderligere data om akvatisk toksicitet,
herunder LC50 for AC. Dette bekræftes af Langdon et al. (2010), som skriver
det ikke var muligt at finde data om AC’s toksicitet. Ellegaard-Petersen et al.
(2010) udregnede ved QSAR-Modellen, ud fra AC’s molekylemasse på 246,4
g/mol og gennemsnitlige logKow på 5,75 en LC50-værdi for AC på 179,2 µg/L.
2.3 Triclosan
Anvendelse
Triclosan (TCS) (CAS no. 3380-34-5) benyttes som antibakterielt middel (Sa-
baliunas et al., 2003; Aranami og Readman, 2007), og har siden 1968 været
anvendt som konserverings- samt desinfektionsmiddel i en række forskellige
pleje- og forbrugsprodukter (Bedoux et al., 2012). TCS er blandt andet an-
vendt i både lægemidler, kosmetikprodukter, tøj samt plastikprodukter såsom
børnelegetøj og køkkenredskaber (Aranami og Readman, 2007). Koncentra-
tionen af TCS i kosmetikprodukter er typisk 0,1 - 0,3 % af hele produktet
(Sabaliunas et al., 2003). EU’s Videnskbelige komite for Forbrugersikkerhed
(VFK) vurderede, senest i år 2011, anvendelsen af TCS i kosmetik. Her vur-
derede VFK, at TCS maksimalt må anvendes i koncentrationer optil 0,3 % af
hele produktet, ved brug i kosmetikprodukter generelt, og særligt for mund-
skylleprodukter optil 0,2 % (Miljøstyrelsen, 2014).
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TCS er en kloreret kulbrinte og et hvidligt krystallinsk pulver med en svag
aromatisk lugt (United States National Libary of Medicine, 2012; Bhargava
og Leonard, 1996). I Figur 2.4 nedenfor er TCS’s kemiske struktur afbildet.
TCS er forholdsvis opløselig i de fleste apolære opløsningsmidler (Bhargava og
Leonard, 1996). I Tabel 2.2 nedenfor er en oversigt over TCS’s fysisk-kemiske
egenskaber.
Figur 2.4: Molekylestruktur af TCS.
Tabel 2.2: Fysisk-kemiske egenskaber for TCS. Information er gengivet efter Ying og Koo-
kana (2007).
Molekylemasse logKow Vandopløselighed (ved 20◦C )
289,5 g/mol 4,8 12 mg/L
Skæbne og forekomst
Udledning af TCS til miljøet sker hovedsagligt fra pleje- og forbrugerproduk-
ter, som udledes gennem spildevand til rensningsanlæg og herfra videre ud i
vandrecipienterne (Sabaliunas et al., 2003). Halveringstider for TCS er v8 da-
ge og v4 dage i henholdsvis fersk- og havvand (Aranami og Readman, 2007).
Koncentrationen samt distribueringen af TCS i det akvatiske miljø bestemmes
af forbrugsmængder, effektiviteten af rensningsanlægget samt kemisk og bio-
logisk nedbrydning i recipienten, herunder graden af nedbrydningsmekanismer
(Salvito et al., 2004; Sabaliunas et al., 2003), som kort beskrevet i Afsnit 2.2.
TCS er lipofilt med en logKow på 4,8 (Ying og Kookana, 2007). Den høje
logKow indikerer, at TCS ved udledning sandsynligvis vil befinde sig associeret
til sediment, og hermed vil koncentrationen være højere i sedimentet og lavere
i vandfasen. Organismer, som lever i og af sedimentet vil derfor i højere grad
være eksponeret for stoffet (Newman, 2010).
Sabaliunas et al. (2003) undersøgte, for floden Mag Brook i England, vand-
fasen for koncentrationer af TCS udledt via spildevand fra rensningsanlæg.
Sabaliunas et al. (2003) målte koncentrationerne, hvor effluenten fra spilde-
vandsanlæg udgår. Forsvindingsraten for TCS var op til 95 % (Sabaliunas
et al., 2003). Sporkoncentrationer af TCS, som ikke er fjernet under rensning
på rensningsanlæg, vil blive udledt til vandrecipienterne (Morrall et al., 2004).
Her vil miljøkoncentrationerne af TCS reduceres yderligere gennem forskellige
nedbrydningsmekanismer som eksempelvis biodegradering og biotransforme-
ring (Morrall et al., 2004). Morrall et al. (2004) undersøgte spredningen af
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TCS i den amerikanske flod Cibolo Creek. Opstrøms fra et rensningsanlæg
var koncentrationen 0,034 µg TCS/L, spildevandskoncentrationen af TCS var
0,785 µg/L, og koncentrationen af TCS 200 meter nedstrøms var 0,431 µg/L.
2000 meter nedstrøms (585 min) blev koncentrationen af TCS målt til 0,223
µg/L, mens koncentrationen 8000 meter (1485 min) nedstrøms blev målt til
0,104 µg/L (Morrall et al., 2004). Koncentrationen af TCS falder betydeligt
som afstanden fra udledningskilden stiger, og som tiden går. I alt vurderes, at
omkring 19 % af det samlede tab er forårsaget af binding til og bundfældning
af sedimentpartikler (Morrall et al., 2004). De resterende tab kan være forår-
saget af biodegradering og fotolyse (Morrall et al., 2004). I hvilken grad de
forskellige nedbrydningsmekanismer er ansvarlige for nedbrydningen af TCS
er ikke vurderet af Morrall et al. (2004).
Ying og Kookana (2007) tog prøver fra 19 rensningsanlæg i Australien
for at bestemme mængde samt skæbne af TCS i australske rensningsanlæg.
TCS er detekteret i slam fra alle 19 rensningsanlæg i et koncentrationsinterval
på mellem 90 µg/L og 16790 µg/L (Ying og Kookana, 2007). Gennemsnits-
koncentrationen af TCS i slam fra de 19 rensningsanlæg var 558 µg/L, mens
mediankoncentrationen af TCS var 232 µg/L. Denne mediankoncentration er
langt højere, end den Ying og Kookana (2007) fandt for effluenten i vandfasen,
hvilken er på 0,108 µg/L . Ying og Kookana (2007) forklarer, at forskellen i
koncentrationer af TCS i henholdsvis vand og slam skyldes TCS’s hydrofobe
natur.
Toksicitet
Dussault et al. (2008) eksponerede via vandfasen den bentiske invertebrat dan-
semyg, (Chironomus tentans) for TCS over en 10-dages eksponeringsperiode
og fandt en LC50 på 400µg/L. Dussault et al. (2008) undersøgte mortalitet hos
tangloppen Hyalella azteca eksponeret via vandfasen for TCS over 10 dage og
fandt en LC50 på 200µg/L (Dussault et al., 2008).
Toksicitet af TCS blev målt i et studie af Delorenzo et al. (2008) over
96 timer på tre livsstadier hos det brakvandslevende krebsdyr Palaemonetes
pugio. LC50 i vand måltes til 305 µg/L for individer i voksenstadiet, til 154
µg/L hos individer i larvestadiet samt til 651 µg/L for embryoner. Forsøget blev
også udført ved tilstedeværelsen af sediment, hvor LC50 for voksenstadiet af P.
pugio blev målt til 620 µg/L, hvilket indikerer, at tilstedeværelsen af sediment
nedsætter LC50-værdien, fordi TCS associeres til sedimentet, og hermed vil
koncentrationen i vandfasen falde.
Et studium af Coogan og Point (2008) viste, at ferskvandssneglen Haliotis
tuberculata, en art under familien søøre, eksponeret for TCS, bioakkumulerede
stoffet. Forsøget blev udført i floden Pecan Creak, USA ved et rensningsan-
lægs udmunding. H. tuberculata blev placeret i bure ved rensningsanlæggets
udmunding, hvor de blev eksponeret i to uger for en koncentration af TCS på
0,112 µg/L. Koncentrationen i H. tuberculatas væv blev bestemt til 0,0587 µ/g
ww væv efter 14 dages eksponering. Som reference, havde snegle, som ikke var
eksponeret, en koncentration i vævet på 0,00590 µg TCS/g ww væv (Coogan
og Point, 2008).
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2.4 Miksturer
Kemikalier udledes ofte som miksturer til miljøet, hvor de induceres til allerede
eksisterende miksturer (Newman, 2010). Kemikalier, som optræder i mikstu-
rer kan have blandingseffekter, som potentielt kan være skadelige for miljøet
(Newman, 2010). Studiet af miksturer er forholdsvis nyt og håndteres i dag på
flere forskellige måder (Newman, 2010).
Blandingseffekterne i miksturer klassificeres inden for fire mulige situatio-
ner: forstærkning, addering, synergi og antagonisme (Newman, 2010). For-
stærkning kan ske, hvis et kemikalie, der i sig selv ikke er toksisk, er i stand til
at forstærke toksiciteten af et andet kemikalie i en sammenblanding med det
(Newman, 2010). Ved en additiv effekt, er miksturens effekt lig summen af de
individuelle kemikaliers effekt (Miljøstyrelsen, 2003). Ved en synergistisk effekt
er miksturens effekt større end den forventede sum af de individuelle kemikali-
ers effekt (Miljøstyrelsen, 2003). Er miksturens effekt lavere, betegnes effekten
som antagonistisk (Miljøstyrelsen, 2003). Det er i særlig grad den synergistiske
effekt, man ønsker at vurdere og begrænse, da effekten heraf kan betyde, at
kemikalier, der enkeltvis er vurderet som uskadelige, i miksturer potentielt kan
have en skadelig effekt (Syberg, 2009).
Ved sammenblandingen af kemikalier kan opstå forskellige interaktioner,
der styrer den kombinerede effekt af to eller flere kemikalier (European Union,
2011). Eksempler på interaktioner inkluderer toksikokinetiske-, metabolistiske-
og toksikodynamiske interaktioner (European Union, 2011). Toksikokinetiske
interaktioner er typiske afvigelser fra en additiv effekt (European Union, 2011).
Et eksempel kan være, at et kemikalie blokerer for, at et andet kemikalie kan
optages i organismen (European Union, 2011). Metabolistiske interaktioner er,
når et kemikalie ændrer organismens metabolisme af andre kemikalier i mikstu-
ren (European Union, 2011). Toksikodynamiske interaktioner er interaktioner
mellem biologiske responser, som er forårsaget af de individuelle kemikalier i
en mikstur (European Union, 2011). Derfor kan toksikodynamiske interaktio-
ner ændre effekten af det enkelte kemikalies effekt på organismen (European
Union, 2011).
Der findes i litteraturen mange eksempler på flere forskellige måder, at
designe miksturforsøg. Her er nogle af metoderne nævnt, ud fra udvalgte artik-
ler. Feron et al. (1995) testede toksiciteten af kemikaliemiksturer (Feron et al.,
1995) ved brug af NOAEL (højeste koncentration med observeret kritisk effekt)
og LOAEL (laveste koncentration med observeret kritisk effekt). Kemikalierne
blandedes, så forholdene mellem kemikalierne var konstant, men koncentratio-
nerne varierede. I Feron et al. (1995)s eksperiment er miksturforsøgene designet
ud fra NOAEL og LOAEL frem for LC50. Miljøstyrelsen (2003) anbefaler, at
der anvendes koncentrationer associeret med en bestemt biologisk respons (for
eksempel LCx, ECx) og ikke NOAEL, når det er muligt. Dette skyldes, at der
for NOAEL kun tages udgangspunkt i et enkelt punkt, hvor der ved LCx tages
udgangspunkt i hele dosis-respons kurven (Miljøstyrelsen, 2003). Desuden er
NOAEL-værdien meget afhængig af forsøgsdesignet (Miljøstyrelsen, 2003).
Ud fra den målte koncentration for den biologiske respons kan der udregnes
toksiske enheder, som danner grund for metoder til testning af miksturer. En
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toksisk enhed (TE) er defineret i Formel 2.1, hvor c er den aktuelle koncentra-
tion af kemikaliet i miksturen, og LC50 er den koncentration af kemikaliet, hvor
der observeres en dødelighed blandt 50 % af testorganismerne, når kemikaliet
testes enkeltvis (van Gestel et al., 2011).
TE =
c
LC50
(2.1)
TE metoden er baseret på antagelsen om en additiv effekt (Newman, 2010).
Ved fremstilling af miksturen adderes de enkelte kemikalier ud fra antagelsen,
at deres effekter er lineært additive (Newman, 2010). Men toksiske koncen-
trationer er ofte relateret til effekter såsom dødelighed, hvor der oftest ses
sigmoide sammenhænge frem for lineære (Newman, 2010). Derfor er addition
af den toksiske koncentration ikke altid meningsfuld (Newman, 2010). Hvis to
kemikalier indgår i en mikstur, hvor hvert kemikalie har en TE på 0,5, og tok-
siciteten af miksturen er additiv, vil summen af TE for den aktuelle toksicitet
i miksturen være 1. Hvis kemikalierne derimod er antagonistiske, vil summen
af TE være mindre end 1, og hvis kemikalierne er synergistiske, vil summen af
TE være over 1 (Newman, 2010).
Et eksempel på en anden miksturanalyse, der kan anvendes uanset udse-
endet af dosis-respons kurven, er den isobole metode (Miljøstyrelsen, 2003).
Ved denne metode benyttes også toksiske enheder, men konstrueringen af de
toksiske enheder i koncentrationsrækken er forskellig fra førnævnte metode.
Her holdes den totale koncentration konstant, og der ændres kun på forholdet
mellem de enkelte kemikaliers koncentration. Eksempelvis kunne forholdene
mellem kemikalierne A og B variere således: A:B = 1,0:0,0 , 0,75:0,25 , 0,5:0,5
0,25:0,75 og 0,0:1,0. Plottes de toksiske enheder af hvert kemikalie på henholds-
vis x- og y-aksen i et koordinatsystem (se Figur 2.5), så forholdet mellem de
to altid vil give 1, dannes der en ret linje, som viser en teoretisk additiv effekt
(Newman, 2010). Ud fra de målte LC50-værdier kan så udregnes målte toksiske
enheder og sammenlignes med kurven for den teoretiske, additive effekt. Hvis
linjen, der opstår mellem kemikalierne er ret, er miksturens toksicitet additiv.
Hvis linjen buer nedad er den synergistisk, og hvis kemikaliernes toksicitet er
antagonistisk buer linjen opad i koordinatsystemet (Newman, 2010).
En kombination af tre kemikalier kan blive analyseret ved at konstruere
et tre-dimensionalt koordinatsystem (Miljøstyrelsen, 2003). Ønskes der kun at
sætte fokus på et kemikalie (kemikalie A), kan en sammenligning af individuelle
dosis-respons kurver anvendes (Miljøstyrelsen, 2003). Her tegnes først en dosis-
respons kurve for kemikalie A, hvorefter kemikalie A og B blandes med fastholdt
koncentration for kemikalie A, og varierende koncentration for kemikalie B.
Således testes om effekten af de to kemikalier er enten additiv eller uafhængig
(Miljøstyrelsen, 2003).
Šyvokiene og Vosyliene (2013) har studeret indflydelsen af kobber og zink
miksturer på bakteriefloraen i tarmene hos regnbueørreden (Oncorhynchus my-
kiss). Ørrederne blev eksponeret på baggrund af LC50-værdier for henholdsvis
kobber og zink. Der blev foretaget forsøg for både de enkelte kemikalier og
miksturer af kemikalierne. Ørrederne blev eksponeret for 6 % af LC50-værdien
for kobber, 6 % af LC50-værdien for zink samt 6 % af LC50-værdien for kobber
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Figur 2.5: Figuren viser et hypotetisk eksempel på den isobole metode til miksturanalyse.
Kemikalierne A og B er angivet i toksiske enheder på henholdsvis x- og y-aksen. Den rette
linje mellem kemikalierne A og B angiver, at kemikaliernes toksiske effekt er additiv. Kemi-
kaliernes toksiske effekt er synergistisk, hvis linjen buer nedad, mens kemikaliernes toksicitet
vil være antagonistisk, hvis linjen buer opad. Modificeret efter Newman (2010).
plus 6 % af LC50-værdien for zink. Det samme blev gjort med 12,5 % og 25 %
af LC50-værdierne (Šyvokiene og Vosyliene, 2013). Således er dette miksturfor-
søg opstillet så der tages højde for LC50-værdierne. Dog arbejdes der i dette
miksturforsøg ikke med toksiske enheder.
Relyea (2004) har undersøgt vækst og overlevelse af fem paddearter (Ra-
na pipiens, R. clamitans, R. catesbeiana, Bufo americanus og Hyla versicolor)
udsat for en mikstur af pesticider. Her er paddearterne eksponeret for 1 samt
2 mg/L af de enkelte kemikalier; carbaryl, diazinon, malathion og glyphosate.
Desuden er paddearterne eksponeret for miksturer af pesticiderne to og to. Her
bibeholdes en koncentration for hvert pesticid til 1 mg/L således, at miksturer-
ne har en koncentration på 1 mg/L + 1 mg/L (Relyea, 2004). Denne artikel er
et eksempel på et design af en mikstur, hvor der ikke er taget højde for de toksi-
ske koncentrationer af kemikalierne. I stedet er kun koncentrationsmængderne
indtænkt i designet.
2.5 Hydrobia ventrosa
Forekomst
Hydrobia ventrosa, også kaldet buttet dyndsnegl, hører under rækken blød-
dyr, klassen snegle, familien og slægten dyndsnegle. I danske farvande fore-
findes fire forskellige arter af dyndsnegle: Potamopyrgus jenkinsi, ungefødende
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dyndsnegl; H. ventrosa, buttet dyndsnegl; Hydrobia ulvae, stor dyndsnegl; og
Hydrobia neglecta, overset dyndsnegl. De tre sidstnævnte er at finde i samme
slægt, Hydrobia (Gofas, 2013). Hydrobia udgør en slægt med høj forekomst i
Danmark (Muus, 1967). H. ventrosa findes på lavt vand, under 2 meter, og
forekomsten af arten i både Randers og Kysing fjord aftager ved indgangen
af fjordene, hvilket vidner om, at arten foretrækker lavere saliniteter og fore-
trækker lav vandbevægelse (Muus, 1967). Densiteten af Hydrobia er typisk i
størrelsesordenen på 20.000 - 40.000 individer m2 (Siegismund, 1982). Undersø-
gelser foretaget af Levinton (1979) viser dog bentiske densiteter på 4,694 ±399
(n=70) og 6,558 ± 484 (n=50) individer per m2. Grudemo og Johannesson
(1999) præsenterer målte densiteter mellem 24 (n=4) og 6553 (n=273) indivi-
der per m2. H. ventrosa er fundet i størrelser mellem 2,2–3,6 mm (Grudemo
og Johannesson, 1999) og H. ventrosa har en livscyklus på op til 18 måneder
(Muus, 1967). På Figur 2.6 nedenfor ses et billede af H. ventrosa.
Figur 2.6: Hydrobia ventrosa. Fotografiet er taget af Roy Anderson, og er hentet på
http://www.habitas.org.uk/priority/species.asp?item=6609#
Habitat
Forekomsten af de tre arter spreder sig bredt over saliniteter fra 6 til mere
end 30 ‰ S. H. ulvae lever ved høj salinitet med en nedre grænse på 5-6 ‰
S. Grænserne for H. ventrosa ligger på 6-20 ‰ S. Dog viser eksperimenter i
akvarium en langt højere salinitetstolerance, hvor H. ventrosa tåler op mod 35
‰ S (Muus, 1967). Yderligere er H. ventrosa, i Finland, fundet på saliniteter
ned til 5-6 ‰ S (Muus, 1967). På saliniteter under 10 ‰ S, ses oftest H.
ventrosa alene (Fenchel, 1975b). Et laboratorieeksperiment viser en tolerance
for alle tre arter på 33 ◦C ved 24‰ S i op til 3 uger (Muus, 1967). H. ventrosa
klarede betingelser på 6‰ S og en temperatur på 25-26 ◦C, men blev inaktiv
ved en øgning af temperatur til 27-28 ◦C (Muus, 1967).
26
Studier af Fenchel (1975a) og Fenchel (1975b) viser, at de tre arter af Hy-
drobia er i stand til at leve i sameksistens, dog er langt de fleste lokaliteter
domineret af en enkelt art. H. ulvae og H. ventrosa opnår i adskilte popu-
lationer begge en størrelse på 3-3,5 mm, mens sameksistensen mellem dem
resulterer i en mindskning i størrelsen på H. ventrosa og en øgning i størrel-
sen på H. ulvae, så H. ulvae voksede sig i gennemsnit 1,42 gange længere end
H. ventrosa (Fenchel, 1975b). I tråd med dette, vil de to arter indtage sedi-
mentpartikler af forskellige størrelser og dermed lette sameksistensen (Fenchel,
1975b). Samme tendens ses hos H. neglecta. I sameksistens med H. ulvae bliver
H. neglecta mindre, mens H. neglecta i sameksistens med H. ventrosa bliver
større. Sameksisterende populationer ses at have en tydeligere afgrænset peri-
ode for reproduktion (Fenchel, 1975b).
Reproduktion
H. ventrosa er æglæggende og har larvestadium (Muus, 1967). H. ventrosa re-
producerer kontinuerligt over sommeren (Muus, 1967). Æg fra H. ventrosa er
at finde med et maksimum i perioden fra april til maj (Muus, 1967). Æggets
størrelse er målt af Muus (1967) til ca. 200 µm nær klækning. Alle arter af Hy-
drobia viser en optimal reproduktion ved en salinitet på 20‰ S (Clark, 1979).
En undersøgelse af reproduktionen i Nivå Fjord i 1957 viser en produktion af
1 millioner æg fra en population bestående af 30.000 individer (Muus, 1967).
Hver hun producerer således ca. 90 æg under reproduktionen (Muus, 1967).
Fødesøgning
H. ventrosa lever af mikroorganismer, hovedsageligt kiselalger (Muus, 1967;
Grudemo og André, 2001). Den er primært en detritusæder (Kofoed, 1975),
men også en græsser. Yderligere, er H. ventrosa i stand til at optage frie mikro-
organismer i vandfasen (Gofas, 2013). Ifølge Fenchel (1975b), er der en lineær
sammenhæng mellem størrelsen af de optagne partikler og skalstørrelsen hos
H. ventrosa - jo større skal, desto større partikler. En analyse af tarmindholdet
hos H. ventrosa viste sedimentpartikler i størrelsesintervallet 10-200 µm (Fen-
chel, 1975b). Fenchel og Kofoed (1976) viser en direkte sammenhæng mellem
sneglens vækst og biomassen af kiselalger i det omgivende sediment. H. ven-
trosas æderate afhænger af dens densitet (Levinton, 1979). På Figur 2.7 ses en
negativ, lineær sammenhæng, hvor æderaten mindskes med stigene densitet.
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Figur 2.7: Sammenhæng mellem æderate og densitet af H. ventrosa (Levinton, 1979).
Adfærd
Under det udførte pilotforsøg i denne rapport, er H. ventrosa observeret hen-
holdsvis begravet i sedimentet, liggende oven på sedimentet, på siden af brøn-
den og i vandoverfladen. Undersøgelser af Newell (1962) viser en lignende ad-
færd for H. ulvae, som viser sig at følge en cyklus afhængig af tidevandet. Den
er styret af lysrespons og tyngdekraft. Sneglen responderer på disse faktorer
synkroniseret med tidevandet. Ændringerne kan indikere favorable betingelser
og dermed føre til en ændret opførsel og kan yderligere virke som en orien-
terende komponent, der stimulerer og dermed guider sneglen (Newell, 1962).
Cyklussen forløber således: Ved ebbe vil sneglen, efter at have gennemsøgt se-
dimentoverfladen, grave sig under overfladen og optage føde fra substratum.
Ved begyndelsen til flod vil de fleste snegle vende tilbage til overfladen og fly-
de i vandets overflade. Ved begyndelse til ebbe fører tidevandet sneglen mod
kysten og strander dem i mudderet, hvor det døde organiske materiale er fint.
Her begynder sneglene på ny at gennemsøge sedimentoverfladen, og cyklen
starter forfra (Newell, 1962). Mekanismen gør det muligt for sneglen at udnyt-
te tidevandscyklen til fødeaktivitet og at udnytte to forskellige føderessourcer;
overfladefilm og substratum. I et forsøg blev H. ulvae holdt i mørke over 12
timer og derefter udsat for en lyskilde. Sneglene fulgte lyskilden og ændrede
retning med næsten 180 ◦ hver gang lyskildens position ændredes med den-
ne vinkel. Yderligere viste forsøget, at sneglene reagerede på den kraftigste af
de to lyskilder, når begge var tændt, ved at søge mod den kraftigste lyskilde
(Newell, 1962).
H. ventrosa som testorganisme
H. ventrosa er på grund af dens høje densitet et vigtigt led i det estuarine
fødenet, som føderessource for eksempelvis vadefugle og ænder (Siegismund,
1982), og er dermed en relevant testorganisme. H. ventrosa er en særlig relevant
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testorganisme i eksponeringsforsøg med organiske kontaminanter som AC og
TCS på grund af H. ventrosas fødestrategi (Siegismund, 1982). Hydrobia æder
små sedimentpartikler (<200 µm) (Shipp og Grant, 2006; Fenchel, 1975b), som
har lille overflade/volumen forhold (Walker et al., 2006). Dette betyder, at disse
har relativt mere organisk materiale (Walker et al., 2006), og dermed relativt
flere kontaminanter, sammenlignet med større partikler. Dertil kommer, at
kontaminanter lagres i mere mudrede sedimenter (Walker et al., 2006), hvor
Hydrobia gerne findes (Jackson, 2000).
H. ventrosa og kontaminanter
Det har ikke været muligt at finde undersøgelser af H. ventrosa eksponeret for
hverken AC eller TCS. Eksperimenter udført på H. ulvae er medtaget, da de
to snegle stammer fra samme familie. Det er valgt at præsentere resultater fra
eksponeringer med organiske materialer, men et studie med tungmetaller er
dog medtaget for at give et billede af H. ventrosas respons for kontaminanter.
Et studium af Araújo et al. (2012) viser, at H. ventrosa er i stand til at
detektere kontamineret sediment. Sneglen, eksponeret for fire forskellige kon-
centrationer af sediment-associeret metaller, bevægede sig fra kontamineret
sediment mod mindre kontamineret sediment. H. ventrosa var eksponeret for
en mikstur af i alt 15 sediment-associerede metaller. Udover over den aktive
undvigende adfærd observeredes to inaktive adfærd. En adfærd, hvor sneglen
undgår bevægelse i sedimentet, og en gruppering af individer, som sandsyn-
ligvis opstår for at reducere kontakt med kontaminanten i sedimentet (Araújo
et al., 2012).
Shipp og Grant (2006) undersøgte effekten af sediment-associerede tungme-
taller på H. ulvaes mortalitet, vækst og æderate. Sediment anvendt i forsøget
var indhentet fra 9 forskellige geografiske områder med naturlige, høje koncen-
trationer af tungmetaller. Det var kun koncentrationen af kobber i sedimentet,
der i studiet blev målt, og graden af kontamination i sedimentet blev vurde-
ret ud fra kobberkoncentrationen i sedimentet. Studiet fandt, at både vækst
og æderate blev påvirket signifikant af eksponeringen af tungmetaller i alle
geografiske områder, men at mortalitet kun blev påvirket ved de to højeste
koncentrationer af kobber som oversteg en koncentration på 1300 µg Cu/g dw
sed (Shipp og Grant, 2006). På denne måde ændrer H. ventrosa adfærd for at
undgå kontaminering.
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3 | Materiale og metoder
I forbindelse med besvarelsen af problemformuleringen blev der udført et eks-
poneringsforsøg med sneglen H. ventrosa for at undersøge skæbnen samt tok-
siciteten af AC og TCS, når de optræder alene og som en mikstur. Forsøget
er designet med inspiration fra et upubliceret studium af Lina Dai, ENSPAC,
RUC, med ferskvandssneglen Potamopyrgus jenkinsi eksponeret for AC, TCS
og pyren. Forsøgsopsætningen er valgt med udgangspunkt i dette forsøg for, at
kunne sammenligne resultaterne fra nærliggende forsøg med sneglen H. ven-
trosa, som lever i brakvand. Der er få modifikationer i nærliggende forsøg, som
adskiller det fra forsøget af Dai.
3.1 Indsamling og akklimatisering af snegle
Sneglene anvendt i eksponeringsforsøget blev indsamlet i Roskilde fjord nord
for Risø i februar 2014. Ved indsamling af sneglene blev det øverste lag af
fjordbunden skrabet af med en sigte. Snegle blev sorteret fra sedimentet med
en sigte og opsamlet i plastikspande indeholdende sediment og vand. På Figur
3.1 nedenfor er et billede af indsamlingen. Saliniteten af vandet i fjorden blev
med refraktometer bestemt til 5 ‰ S og temperaturen af vandet til 2-3 ◦C.
Samme dag som sneglene blev indsamlet, blev spandene sat i klimarum ved 17
◦C og de to spande med snegle blev fyldt op med ca. 2 liter 5 ‰ S saltvand,
som blev fremstillet ved at blande 30‰ S saltvand med demineraliseret vand i
forholdet 1:5. Akklimatiseringen af snegle anvendt til eksponeringsforsøg med
Figur 3.1: Indsamling af snegle i Roskilde fjord
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AC og TCS foregik over 22 dage, mens sneglene anvendt i miksturforsøget
(miks forsøg A) stod 36 dage i klimarum.
3.2 Artsbestemmelse
Ved hjælp af en nøgle fra Macan (1977) blev sneglene bestemt til Hydrobia. Ud
fra Bondesen (1994) er arterne Hydrobia ventrosa og Hydrobia ulvae bestemt.
H. ulvae er større, har et spidsere hus med mindre markerede vindinger. Den
har horisontale, sorte bånd på spidsen af følehornene. H. ventrosa er bredere i
første vinding, den er kortere og kan have vertikal pigmentering på spidsen af
følehornene (se også Appendiks C) (Macan, 1977).
De snegle, som blev identificeret som H. ventrosa, blev efter identifikation
opbevaret i bægerglas med iltet 15‰ S saltvand i ca. 3 timer. Efterfølgende
blev de overført til en oprettet kultur (se Afsnit 3.3), hvor sneglene blev indtil
de skulle eksponeres. Der blev i alt identificeret 1074 H. ventrosa, som blev
anvendt til de første eksponeringsforsøg. Efter de første eksponeringsforsøg
(dvs. AC eksponering og TCS eksponering) var afsluttet, blev der identificeret
yderligere 665 H. ventrosa, som blev anvendt til det andet eksponeringsforsøg
(dvs. første mikstur eksponering).
3.3 Opsætning af kultur
De artsbestemte snegle blev overført til en opsat kultur. Sedimentet blev sigtet
til en kornstørrelse på 250 µm efter samme fremgangsmåde som beskrevet ne-
denfor i Afsnit 3.4, og frosset ved −20 ◦C i zip-lock poser i 24 timer. Sedimentet
blev optøet og overført til et akvarium, hvori der blev tilført 15‰ S saltvand
(se Afsnit 3.4). Sedimentet henstod i ca. 4 timer, hvorefter det overliggende
vand blev fjernet og nyt vand (15‰ S) forsigtigt blev tilført. Det overliggende
vand blev skiftet for at fjerne eventuelle affaldsstoffer. Akvariet henstod endnu
en gang (ca. 3 timer) for at sedimentpartiklerne i vandfasen kunne bundfælde.
Herefter blev de 1074 artsbestemte snegle overført til akvariet. Akvariet blev
tilført ilt ved brug af akvariepumpe.
Grundet en omlægning af forsøgsdesignet, hvilket medførte flere behand-
linger samt flere replikalter, blev der efter tre uger overført yderligere 665 arts-
bestemte H. ventrosa til den opsatte kultur. Snegle, som blev anvendt i anden
omgang, havde stået i klimarum under samme betingelser som sneglene i den
før oprettede kultur med den undtagelse, at de havde stået i usigtet sediment
fra Risø. Sneglene anvendt i anden omgang, blev benyttet til eksponeringen
med miksturen af AC og TCS (Mix A forsøg).
3.4 Sigtning og vask af sediment
Sedimentet anvendt i eksponeringsforsøgene blev indsamlet ved Munkholm-
broen ved Holbæk i februar 2014. Sedimentet blev på sigtemaskine sigtet til en
kornstørrelse på 125 µm med demineraliseret vand. På Figur 3.2 nedenfor er
et billede af sigtemaskinen. Sedimentet henstod efter sigtningen i 48 timer til
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sedimentpartiklerne bundfældede, hvorefter det overliggende vand blev fjernet.
Sedimentet blev skyllet med 15‰ S saltvand for at opnå den ønskede salinitet.
Saltvandet blev fremstillet ved at blande 30‰ S vand, filtreret til 0,2 µm, med
demineraliseret vand i forholdet 1:1. Efter vaskningen henstod sedimentet i 48
timer indtil sedimentpartiklerne i vandfasen igen var bundfældet. Processen
blev gentaget, hvorefter sedimentet blev overført til zip-lock poser og frosset
ved −20 ◦C.
Figur 3.2: Sigtning af sediment
Ved optøning blev sedimentet skyllet med 15 ‰ S saltvand for at opløse
krystaller dannet under nedfrysningen. Sedimentet henstod dernæst (48 timer),
hvorefter det overliggende vand blev fjernet. Sedimentet blev homogeniseret
grundigt ved håndkraft med en metalske, og der blev udtaget sedimentprø-
ver til bestemmelse af tørvægt/vådvægtsforholdet (dw/ww). Der blev til tre
for-vejede aluminiumsbakker tilført en teske sediment og aluminiumsbakker-
ne blev vejet. Aluminiumsbakkerne med sediment blev sat i ovn ved 105 ◦C
natten over (25 timer), og dernæst stod de i eksikator i 1 time for at køle
af. Sedimentprøverne blev vejet og dw/ww forholdet blev bestemt til 0,57 (±
0,002, n=3). Sedimentprøverne blev hernæst sat i muffelovn ved 550 ◦C i 6
timer for at bestemme indholdet af organisk materiale i sedimentet (TOC).
Aluminiumsbakkerne stod efterfølgende i eksikator i 1 time, og blev dernæst
vejet. Det organiske indhold i sedimentet blev bestemt til 3,6 % (± 0,23, n=3)
(se Appendiks B).
33
3.5 Spiking af sediment
Der blev fremstillet stamsediment med en nominel koncentration på 1000 µg/g
dw sed af henholdsvis AC og TCS til AC- og TCS-forsøgene. Stamsediment blev
blandet med rent sediment i sådanne forhold, at de ønskede koncentrationer
på henholdsvis 1, 10, 50, 100 og 500 µg/g dw sed til eksponeringsforsøget blev
opnået.
Der blev først fremstillet en opløsning af henholdsvis TCS og AC på 40
mg /mL acetone. Der blev afvejet 40 mg af henholdsvis AC og TCS, som blev
overført i en 5 mL konisk kolbe, hvorefter der blev afpipetteret 1 mL acetone
heri. Kolben blev inverteret indtil AC og TCS var opløst i acetonen. Hernæst
blev der overført 0,7 mL af hver stamopløsning til hvert sit bægerglas med 50
g ww sediment (28,75 g dw sed). Sedimentet blev omrørt indtil en homogen
masse blev opnået. Til det rene sediment, som skulle benyttes som kontrol
sediment, blev der overført 8 mL acetone til et bægerglas med 600 g ww se-
diment, således at koncentrationen af acetone var ens i både stamsediment og
det rene sediment med en koncentration på 0,7 mL acetone/50 g ww sediment.
Alle tre bægerglas med sediment blev omrørt med håndkraft, hvorefter de blev
dækket med parafilm og aluminiumsfolie og sat på rystebord i 65 timer. Efter
stamsedimenterne havde stået på rystebord i 65 timer, blev de igen omrørt
grundigt med håndkraft for at sikre en homogen masse. Herefter blev der afve-
jet rent sediment og spiket sediment i koncentrationer angivet i Appendiks B
i 250 mL bægerglas for at opnå de ønskede koncentrationer. Sedimentblandin-
gerne blev grundigt omrørt, hvorefter bægerglassene dækkedes med parafilm
og aluminiumsfolie og sat på rystebord. Efter 3 timer på rystebord, blev al
sediment omrørt med håndkraft, og det spikede sedimentet stod i alt 48 timer
på rystebordet, som vist på Figur 3.3 nedenfor.
Figur 3.3: Det spikede sediment stod på rystebord i i alt 48 timer for at sikre en homogen
blanding af kontaminanterne i sedimentet.
Til miksturforsøget blev der fremstillet stamsediment med en nominel kon-
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centration på 2600 µg AC/g dw sed og 400 µg TCS/g dw sed. Stamsedimentet
blev opblandet med rent sediment i sådanne forhold, at de ønskede koncentra-
tioner på henholdsvis 12,5/80, 25/160, 50/325, 100/650 og 200/1300 µg AC
eller TCS/g dw sed til eksponeringsforsøget blev opnået. Se Afsnit 3.7 for be-
skrivelse af valget af koncentrationer. Der blev afvejet 0,2902 g AC i 2 mL
acetone og 0,0452 g TCS i 2 mL acetone. Der blev afpipetteret 1 mL af hver
af stamopløsningerne, som blev overført til 100 g ww sediment (56 g dw sed).
Sedimentet blev med håndkraft omhyggeligt omrørt med en teske indtil en
homogen masse blev opnået. Der blev overført 7 mL acetone til 350 g dw se-
diment, således at koncentrationen af acetone var ens i både stamsediment og
rent sediment. Begge bægerglas blev dækket med parafilm og aluminiumsfolie
og sat på rystebord i 48 timer. Dernæst blev sedimenterne blandet i sådanne
forhold, at de ønskede koncentrationer opnåedes (se Appendiks B). Sedimen-
terne blev behandlet på samme måde som beskrevet ovenfor for AC forsøget
og TCS forsøget.
3.6 Pilotforsøg
Der blev inden eksponeringsforsøgets start udført en række pilotforsøg (se Ap-
pendiks A) for at undersøge og teste:
1. sneglenes salinitetstolerance
2. sneglenes iltbehov
3. frasortering af fækalier fra sediment
4. dissekering af snegle
Baseret på disse, blev det besluttet at anvende saltvand med en salinitet på
15 ‰ S, da sneglene ikke reagerede på denne salinitet sammenlignet med en
salinitet på 30‰ S. Det blev på baggrund af de udførte pilotforsøg vurderet,
at sneglene ikke krævede yderligere ilttilførsel og kunne stå fem dage uden at
det overliggende vand skiftes.
3.7 Eksperimentel opsætning
Et eksponeringsforsøg med henholdsvis AC og TCS blev udført. Der blev for
hver kontaminant fremstillet fem koncentrationer: 1, 10, 50, 100, 500 µg/g dw
sed. Forsøgsopstillingen bestod af i alt syv 12-brøndede multibrønde, hvoraf
tre multibrønde blev brugt til AC forsøget og tre til TCS forsøget og en multi-
brønd til kontrolbehandling. De benyttede multibrønde er af mærket Corning
Falcon med volumen på 6,0 mL og areal på 3,8 cm2. Multibrøndene havde
inden eksponeringsforsøget ligget i blød i vandhanevand for at fjerne overfla-
despændingen. I hver brønd var 3 g ww sediment og 2500 µL 15‰ S saltvand.
Det overliggende vand var blevet skiftet inden eksponeringen startede. På Fi-
gur 3.4 ses hvordan overliggende vand blev fjernet inden eksponeringsstart. Til
hver af behandlingerne blev der tilført 20 snegle per replikat (n=4 per behand-
ling), som forinden havde gået i rent 15 ‰ S saltvand for at tømme tarme.
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Sneglene var puljet efter størrelse, således der var lige mange "små", "mel-
lem"og "store" snegle i hver brønd. Store snegle blev prioriterede for at lette
den senere dissekering. Sneglenes position i brøndene blev noteret hver dag.
Det blev noteret, hvorvidt sneglene befandt sig i sedimentet, hvilket giver en
indikation af sneglenes grad af eksponering (se Appendiks H).
Figur 3.4: Forberedelse til forsøgsstart. Det overliggende vand fjernes fra brøndene inden
nyt tilsættes og sneglene overføres.
For de tre højeste koncentrationer (50, 100 og 500 µg/g dw sed) blev der
endvidere opsat en række brønde (n=4) uden snegle for at undersøge den mikro-
bielle nedbrydning af AC og TCS. Der blev fremstillet tre koncentrationer for
på den måde senere at kunne udvælge én af koncentrationerne til sammenlig-
ning af mikrobiel nedbrydning og makrofauna nedbrydning. Denne udvælgelse
bliver baseret på æderate og mortalitet blandt eksponerede snegle, således at
der udvælges en koncentration, hvor æderaten er høj, mortaliteten lav.
Eksponeringen foregik ved 17 ◦C under konstant lys i fem dage. Som end-
points udvalgtes måling af mortalitet, æderate (angivet i antal fækalier per
snegl per 5 dage), nedgravning i sedimentet samt kropsbyrde (se Afsnit 4).
På baggrund af resultaterne af de to første eksponeringsforsøg, blev der
fremstillet to nye koncentrationsrækker til miksturforsøget (Mix A forsøget).
Koncentrationerne blev bestemt ud fra LC50-værdier fra henholdsvis AC for-
søget og TCS forsøget. LC50 for AC blev vurderet til 650 µg AC/g dw sed,
mens LC50 for TCS blev vurderet til 100 µg TCS/g dw sed ud fra nominelle
koncentrationer (se Figur 4.4).
For at sikre, at de relevante koncentrationer af AC og TCS blev testet, blev
toksiske enheder (TE) anvendt til design af miksturforsøget (Se Afsnit 2.4 for
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definition). De toksiske enheder, der blev udvalgt at arbejde med for Mix A
forsøget var 0; 0,125; 0,25; 0,5; 1 og 2. Dette giver for TCS koncentrationer på
0; 12,5; 25; 50; 100 og 200 µg TCS/g dw sed, mens det for AC giver koncen-
trationer på 0; 80; 160; 325; 650 og 1300 µg AC/g dw sed. Se også Tabel 3.1
samt Appendiks J for beregninger.
Tabel 3.1: Toksiske enheder og tilhørende nominelle koncentrationer for TCS og AC til
Mix A forsøget.
Toksisk enhed TCS AC
(µg TCS/g dw sed) (µg AC/g dw sed)
0 0 0
0,125 12,5 80
0,25 25 160
0,5 50 325
1 100 650
2 200 1300
På denne måde er koncentrationerne af AC og TCS i miksturen skaleret
således, at deres forskellige LC50-værdier er taget i betragtning (van Gestel
et al., 2011). Dette sikrer, at endpoints rammes effektivt, og at koncentratio-
nerne i forhold til de testede endpoints ikke er alt for små eller alt for store
(van Gestel et al., 2011). Anvendelse af TE gør udvalget af koncentrationer til
miksturforsøg nemmere, og gør sammenligningen af de individuelle forsøg og
miksturforsøgene nemmere i sidste ende (van Gestel et al., 2011).
Der blev valgt et fixed-ratio design, hvor forholdet mellem AC og TCS fast-
holdes. Her er forholdet 1:6,5 grundet deres individuelle LC50. Et fixed-ratio
design giver mulighed for en praktisk visualisering og tolkning af forsøgsresul-
taterne (van Gestel et al., 2011). For yderligere uddybelse af metoder til design
af miksturforsøg se Afsnit 2.4.
3.8 Afslutning af forsøg
Efter 5 dages eksponering blev forsøget afsluttet. Snegle, som befandt sig i
vandfasen eller lå på overfladen af sedimentet, blev taget op af sedimentet med
pincet og overført til multibrønde. Brøndene henstod indtil eventuelle ophvirv-
lede sedimentpartikler var bundfældet. Herefter blev 1500 µL af det overlig-
gende vand fjernet med elektronisk pipette og overført til 5 mL glasbeholdere.
Disse blev pakket ind i aluminiumsfolie og lagt i zip-lock poser, hvorefter de
blev frosset ved −20 ◦C. De resterende snegle, som lå begravet i sedimentet,
blev dernæst fjernet og skyllet i 15 ‰ S saltvand. Overlevelse blev vurderet
ved at observere sneglene i optil 10 minutter efter at have prikke til dem for
at se, om de var mobile. Sneglene blev overført til brøndene med iltet 15‰ S
saltvand. Sneglene stod natten over ved 17 ◦C for at tømme deres tarme og blev
derefter nedfrosset til −80 ◦C indtil senere analyse. Producerede fækalier blev
overført til eppendorfrør. Fækalierne blev skyllet med demineraliseret vand for
at mindske saltkoncentrationen, som ellers ville påvirke vægten af fækalierne,
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når disse senere skulle vejes. Fækalierne blev efterfølgende frosset ved −20 ◦C.
Det er dog efterfølgende blevet bestemt ikke at måle koncentrationen af AC og
TCS i fækalierne på grund af begrænset tid.
Sedimentet blev ved forsøgsafslutning fjernet fra brøndene og overført til
glaspetriskåle. Ved at rotere skålen blev det lettere organiske materiale og fæka-
lier skilt fra de tungere sedimentpartikler som sandkorn. Fækalier samt organisk
materiale blev overført til en glaspetriskål, som var opdelt i 8 felter. Der blev
med pipette udtaget 1/8 som blev overført til endnu en glaspetriskål. Antallet
af fækalier blev talt, og der blev ganget op for at få et estimat af det totale
antal fækalier. Fækalierne (samt det organiske materiale) blev ført tilbage til
resten af sedimentet. Grundet store mængder overskydende vand i sediment-
prøverne fra separeringen af fækalier fra det øvrige sediment, blev sedimentet
overført til 6-brøndede multibrønde. Se Figur 3.5, der viser brøndene med sedi-
ment efter nedtagning af forsøg. Brøndene stod natten over, indtil ophvirvlede
sedimentpartikler var bundfældet. Herefter blev det overliggende vand fjernet,
og sedimentet blev frosset ved -20 ◦C indtil senere analyse.
Figur 3.5: Nedtagning af forsøg. Overliggende vand samt snegle er fjernet fra brøndene.
Sedimentet er overført til nye multibrønde. Brøndene stod en dag inden det overliggende
vand blev fjernet og sedimentet blev frosset ved -20 ◦C.
3.9 Gentagelse af miksturforsøg
Grundet den lave æderate, sammenlinget med AC/TCS forsøgene, blandt sneg-
le i kontrolgruppen under Mix A, blev dette forsøg gentaget (Mix B). Der blev
indsamlet nye snegle i felten (april 2014) og nyt sedimentet blev spiket. Der
blev hentet en ny portion snegle i april måned, som blev brugt til gentagelse
af forsøget. Sneglene blev indhentet, artsbestemt og sat i kultur efter sam-
me fremgangsmåde som tidligere beskrevet (se Afsnit 3.1, Afsnit 3.2, Afsnit
3.3). Temperaturen af vandet blev målt til 6 ◦C og saltindholdet i vandet blev
bestemt til 17 ‰ S. Der blev anvendt det samme rene sediment, som blev
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anvendt i de første eksponeringsforsøg (dvs. AC forsøget, TCS forsøget og Mix
A forsøget). Sedimentet havde siden disse forsøg været opbevaret ved 5 ◦C.
Grundet en stærkt nedsat æderate allerede ved den laveste miksturkon-
centration (12,5 µg TCS og 80 AC µg/g dw sed) i Mix A forsøget, blev der
foretaget en ændring af koncentrationsrækken i Mix B forsøget. Der blev i
stedet fremstillet en koncentration på 6,25 TCS/40 AC µg/g dw sed og den
højeste koncentration (200 TCS/1300 AC µg/g dw sed) blev udtaget. Tabel
3.2 viser forskellen mellem de to miksturforsøgs eksponeringskoncentrationer.
Tabel 3.2: Forskel i nominelle koncentrationer mellem Mix A og Mix B forsøget. Koncen-
trationerne er først opgivet for TCS dernæst for AC i µg/g dw sed.
Eksponering Mix A Mix B
Mix1 - 6,25/40
Mix2 12,5/80 12,5/80
Mix3 25/160 25/160
Mix4 50/325 50/325
Mix5 100/650 100/650
Mix6 200/1300 -
Sedimentet blev spiket efter samme fremgangsmåde som beskrevet i Afsnit
3.5. Da koncentrationsrækken for Mix B forskydes, blev stamsedimentet spiket
til en koncentration på 1300 µg AC/g dw sed og 200 µg TCS/g dw sed. Resten
af håndteringen af forsøget er efter de samme principper som beskrevet ovenfor.
3.10 Valg af prøver til GC-MS analyse
Tidsrammen tillod ikke analyse af alle prøver. Der blev kørt en GC-MS analyse
på alle startkoncentrationer for AC forsøget, TCS forsøget og Mix A forsøget.
Der blev på baggrund af effektresultaterne udvalgt én koncentration for de
ovenfor nævnte forsøg, hvor koncentrationen af AC og TCS i vand; i sediment
med H. ventrosa; i sediment med mikrober alene og i væv blev bestemt. Der
blev for AC forsøget udvalgt slutkoncentration på 50 µg AC/g dw sed, for
TCS forsøget 10 µg TCS/g dw sed, og for Mix A forsøget 325 µg AC/g dw
sed og 50 µg TCS/g dw sed. Netop disse koncentrationer blev udvalgt, da
de var de højeste koncentrationer, hvor æderaten var høj og mortaliten lav.
Det er væsentligt at udvælge en koncentration, hvor sneglene stadig æder, da
der hermed kan ses en mulig kropsbyrde hos sneglen fra AC og TCS. Grundet
begrænset tid er det fravalgt at prioritere GC-MS målinger på fækalier og vand
i alle forsøg.
3.11 Ekstraktion
Sediment
Sedimentet blev taget op af fryseren, optøet ved stuetemperatur og rørt til
en homogen masse. Der blev udtaget en lille prøve til dw/ww bestemmelse,
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som blev overført til en for-vejet aluminiumsbakke, og den eksakte vægt blev
noteret. Disse prøver stod i ovn ved 105 ◦C i minimum 12 timer, hvorefter
de stod i eksikator til de igen var afkølede, og vægten blev noteret. Til ek-
straktionen blev der udtaget v 2 g ww sediment til en aluminiumsbakke, og
der blev tilsat v 4 g hydromatrix samt 1 mL demineraliseret vand og 30 µL
intern standard opløsning af fenantren D10. Hele blandingen blev herefter ho-
mogeniseret. Blandingen blev overført til en ekstraktionscelle, der forinden var
stoppet med et cellulosefilter og 2,9 - 3,1 g silicagel (aktiveret natten over ved
105 ◦C). Dette blev komprimeret, og der blev overført hydromatrix op til ca.
1 cm fra kanten, og låget blev påsat. Ekstraktionen blev foretaget på ASE
200 (Accelerated Solvent Extraction, Dionex), hvor en opløsning af nedkølet
dichlormethan og nitrogen blev tilsat systemet. Ekstraktionen foregik ved 60
◦C og 2000 psi i 15 minutter og blev kørt to gange (se også Appendiks E for
programmering af apparatet). Det ekstraherede materiale blev opsamlet i 60
mL ekstraktionsrør, som forinden stod i ovn ved 550 ◦C i et par timer for at
fjerne eventuelle organiske rester i ekstraktionsrøret. Ekstraktet blev tilført 1
mL toluene, og hernæst blev de evaporeret på SE 500 solvent evaporator sy-
stem (Dionex) ved 75 ◦C (se Appendiks E for programmering) for at inddampe
og dermed opkoncentrere ekstraktet. Ekstraktionsrørene blev taget af SE 500,
da der kun var toluene tilbage i rørene (1 mL), og der blev tilført en lille teske
natriumsulfat (Na2SO4 ) for at binde eventuelt vand i ekstraktet. Ekstraktet
blev filtreret gennem i pasteurpipette stoppet med glasuld og opsamlet i GC
hætteglas. GC hætteglassene blev frosset ved -20 ◦C, indtil de skulle køres på
GC-MS.
Væv
Vævet blev optøet ved stuetemperatur. Der blev til eppendorfrørene med væv
tilsat 0,5 mL MeOH for at løsne vævet fra røret. Det opløste væv blev over-
ført til glasrør, hvor der blev tilsat 1,5 mL MeOH samt 2 mL demineraliseret
vand samt 30 µL intern standard (fenantren 10). Vævet blev homogeniseret
med en blender, og dernæst overført til en aluminiumsbakke med v 4 g hydro-
matrix. Væv og hydromatrix blev omhyggeligt blandet til en homogen masse.
Ekstraktionscellerne blev stoppet på samme måde som med sedimentet og her-
fra behandlet ligedan med sedimentprøverne.
Vand
For at ekstrahere AC fra vandfasen blev brugt opsamlingsrør kaldet SPE-tubes
(Solid Phase Extraction Tubes) af mærket Strata-X fra Phenomenex i størrel-
sen 30 mg. For først at aktivere og vaske filteret i tuberne blev de alle skyllet
igennem med 3 mL MeOH og derefter renset med 3 mL demineraliseret vand
for at fjerne det resterende MeOH, som måtte sidde i filteret. Hele indholdet af
de 12 vandprøver blev nu tilsat hver sit opsamlingsrør og derefter 30 µL intern
standard, fenantren D10 (1 mg fenantren D10/mL toluene). Der blev skabt et
undertryk gennem SPE-tuberne, hvorved der blev sendt luft gennem filtrene
i 15 min. Herefter blev der i hver prøve tilsat 3 mL MeOH, for at udtrække
de kemikalier, der måtte være fanget i filtrene. Under rørene blev opsamlings-
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glas placeret, som havde til formål at opsamle MeOH, hvori AC og TCS nu var
samlet. Ekstraktet blev tilsat 1 mL toluene, som er lipofilt og derfor binder AC
og TCS. Vandprøverne blev derfra behandlet på samme måde som beskrevet
for sediment- og vævsprøverne.
3.12 Kørsel på GC-MS
Prøverne blev analyseret på GC-MS af mærket Agilent 6390N og 5975C. Som
intern standard blev anvendt fenantren D10. GC-MS programmeringen kan ses
i Appendiks E.
3.13 Statistik
Data fra eksponeringsforsøget blev statistisk behandlet i Systat 13, med et
signifikansniveau sat til 5 % (p=0,05). Data blev testet for ens varians ved
Levene Test og for normalfordeling ved brug af Komogorov-Smirnov (Lillie-
fors) Test. Såfremt varianserne var ens, blev der benyttet ANOVA Test. Data,
som ikke var normalfordelt, men hvis varianser var ens (p>0,05), blev behand-
let med ANOVA Test. Dette gøres, fordi det er svært at vurdere om data er
normalfordelt ved få replikater. Såfremt data viste sig at være signifikant for-
skellig (ANOVA, p<0,05), blev en Tukey- eller Dunnett Test anvendt til at
teste, hvilke behandlinger, der var ens. Data, som ikke opfyldte betingelserne
(ens varians) for at kunne anvende ANOVA, blev behandlet med den ikke-
parametriske Kruskal-Wallis test. Såfremt data viste sig at være forskellige
blev der udført en Conover-Inman Test for at teste, hvilke behandlinger, der
var ens. Mortalitetsdata blev arcsin-transformeret inden dataene blev stati-
stisk behandlet. Dette blev gjort, da mortalitetsdataene er angivet i procenter,
hvorfor de per se ikke er normalfordelt.
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4 | Resultater
4.1 Koncentrationsbestemmelser
Koncentration af AC og TCS i sediment
Koncentrationerne af AC og TCS i sedimentet ved eksponeringsforsøgets start
blev bestemt for AC forsøget, TCS forsøget og miksturforsøget (Mix A). Fælles
for dem alle gælder, at den aktuelle koncentration af AC/TCS i sedimentet
er væsentlig højere end den nominelle koncentration. Nedenfor i Tabel 4.1
er en oversigt over de aktuelle startkoncentrationer i sedimentet for hvert af
eksponeringsforsøgene AC, TCS og Mix A.
Tabel 4.1: Nominel og aktuel koncentration (µg/g dw sed) (mean ± SD) af AC, TCS og
Mix A i sedimentet.
Kontaminant Nominel koncentration Aktuel koncentration
(µg/g dw sed) (µg/g dw sed)
AC1 1 1,870 ± 3,23
AC2 10 34,78 ± 5,76
AC3 50 190,7 ± 12,0
AC4 100 418,4 ± 20,4
AC5 500 1715 ± 310
TCS1 1 -
TCS2 10 78,20 ± 6,36
TCS3 50 462,3 ± 33,6
TCS4 100 921,5 ± 79,3
TCS5 500 3888 ± 113
Mix2 AC 80 212,5 ± 2,66
Mix3 AC 160 491,4 ± 10,3
Mix4 AC 325 900,5 ± 39,9
Mix5 AC 650 2593 ± 104
Mix6 AC 1300 2066 ± 173
Mix2 TCS 12,5 23,76 ± 3,08
Mix3 TCS 25 50,07 ± 6,29
Mix4 TCS 50 105,0 ± 12,5
Mix5 TCS 100 571,4 ± 101
Mix6 TCS 200 581,6 ± 105
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Den aktuelle koncentration af AC ved eksponeringsforsøgets start er ∼ 3
gange højere end den nominelle koncentration, mens det for TCS gælder, at
den aktuelle koncentration gennemsnitligt er 9 gange højere end den nominelle
koncentration. For miksturforsøget er den aktuelle AC koncentration ∼ 3 gan-
ge større end den nominelle koncentration, og den aktuelle TCS koncentration
er ∼ 3 gange højere end den nominelle koncentration. Til trods for store afvi-
gelser fra nominelle koncentrationer er AC/TCS forholdet for miksturforsøget
bevaret for de aktuelle koncentrationer. I nedenstående vil koncentrationerne
præsenteres ved den nominelle koncentration og ikke den aktuelle koncentra-
tion.
Koncentrationerne af AC i sedimentet ved eksponeringsforsøgets start er
forskellige (Tukey, alle p<0,05). Koncentrationen af AC1 (1,87 µg AC/g dw
sed) er den eneste koncentration, der ikke er signifikant forskellig fra kontrol-
sedimentet (se Tabel 4.2 for alle p-værdier). Ved eksponeringsforsøgets start er
alle koncentrationer af TCS signifikant forskellige fra hinanden samt fra kon-
trollen (Tukey, alle p<0,05), se Tabel 4.3 for alle p-værdier. Det er her værd at
nævne, at TCS1 ikke er medtaget, da dw/ww forholdet for denne prøve ikke
kendes, og koncentrationen dermed ikke kunne bestemmes. I Mix A forsøget er
alle AC koncentrationer signifikant forskellige fra hinanden og fra kontrolsedi-
mentet (Conover-Inman, p<0,017). TCS koncentrationerne i miksturforsøget
ved eksponeringsforsøgets start er ens for koncentration 4 (570 µg TCS/g dw
sed) og koncentration 5 (582 µg TCS/g dw sed) (Tukey, p = 0,994). De reste-
rende koncentrationer af TCS i miksturforsøget er alle forskellige fra hinanden
og fra kontrolsedimentet (Tukey, alle p<0,001), se Tabel 4.4 for alle p-værdier.
Tabel 4.2: Tabel over p-værdier fra Tukey Test på logaritmisk transformerede startkoncen-
trationer fra AC. Farvede tal angiver p-værdier som er signifikant forskellige.
koncentration af AC 0 1 10 50 100 500
(µg/g dw sed)
0 - 0,057 0,000 0,000 0,000 0,000
1 0,057 - 0,000 0,000 0,000 0,000
10 0,000 0,000 - 0,000 0,000 0,000
50 0,000 0,000 0,000 - 0,002 0,000
100 0,000 0,000 0,000 0,002 - 0,000
500 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000 -
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Tabel 4.3: Tabel over p-værdier fra Tukey Test på logaritmisk transformerede startkoncen-
trationer fra TCS. Farvede tal angiver p-værdier som er signifikant forskellige.
koncentration af TCS 0 1 10 50 100 500
(µg/g dw sed)
0 - 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000
1 0,000 - 0,000 0,000 0,000 0,000
10 0,000 0,000 - 0,000 0,000 0,000
50 0,000 0,000 0,000 - 0,000 0,000
100 0,000 0,000 0,000 0,000 - 0,000
500 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000 -
Tabel 4.4: Tabel over p-værdier fra Mix A, nævnt for først TCS/AC. Der køres en Tukey
Test på logaritmisk transformerede TCS startkoncentrationer, og Conover-Inman Test på
logaritmisk transformerede AC startkoncentrationer. Farvede tal angiver p-værdier som er
signifikant forskellige.
Koncentration 0 12,5/80 25/160 50/325 100/650 200/1300
af Mix A
(µg/g dw sed)
0 - 0,003 0,000 0,000 0,000 0,000
- 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000
12,5/80 0,003 - 0,000 0,000 0,000 0,000
0,000 - 0,000 0,000 0,000 0,000
25/160 0,000 0,000 - 0,000 0,000 0,000
0,000 0,000 - 0,000 0,000 0,000
50/325 0,000 0,000 0,000 - 0,000 0,000
0,000 0,000 0,000 - 0,000 0,000
100/650 0,000 0,000 0,000 0,000 - 0,000
0,000 0,000 0,000 0,000 - 0,000
200/1300 0,000 0,000 0,000 0,000 0,000 -
0,000 0,000 0,000 0,000 0,000 -
Der udvalgtes slutkoncentrationer af AC og TCS i sedimentet for henholdsvis
AC3, TCS2 og Mix3 er angivet i Tabel 4.5 nedenfor sammen med de nominelle
koncentrationer.
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Tabel 4.5: Nominel koncentration og aktuel slutkoncentration (µg/g dw sed) (mean ± SD,
n=4) af udvalgte AC, TCS samt Mix A koncentrationer.
Kontaminant Nominel koncentration Aktuel koncentration
(µg/g dw sed) (µg/g dw sed)
AC3 50 131,6 ± 13,5
AC3M 50 287,6 ± 21,4
TCS2 10 42,34 ± 5,80
TCS2M 10 19,66 ± 2,50
Mix3 AC 325 823,3 ± 83,5
Mix3 TCS 50 234,7 ± 24,9
Mix3M AC 325 1406,7 ± 136
Mix3M TCS 50 325,0 ± 36,7
Koncentrationen af AC i sedimentet ved eksponeringsforsøgets afslutning blev
målt for AC3 (50 µg AC/g dw sed) for behandlingen med snegle og behandlin-
gen uden snegle (dvs. mikrober alene). Nedenfor i Figur 4.1 er afbildet start-
og slutkoncentrationen af AC i sedimentet.
Figur 4.1: Koncentrationen af AC (µg AC/g dw sed) (mean ± SD, n=4) i sedimentet.
Første søjle viser startkoncentrationen, søjle 2 og 3 sedimentets slutkoncentrationer for AC3
ved tilstedeværelsen af og uden H. ventrosa.
Koncentrationen af AC i sedimentet er signifikant forskellig mellem alle
behandlinger (ANOVA, p=0,000). Startkoncentrationen af AC er signifikant
højere end slutkoncentrationen af AC i sediment med H. ventrosa (Tukey,
p=0,004), men også signifikant lavere end slutkoncentrationen af AC i sediment
med mikrober (Tukey, p=0,000). I sediment med H. ventrosa blev koncentra-
tionen af AC reduceret med 31 %, hvorimod slutkoncentrationen i sediment
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med mikrober alene er 51 % større end startkoncentrationen af AC. Slutkon-
centrationen af AC i sedimentet med H. ventrosa er signifikant lavere end
slutkoncentrationen af AC i sedimentet med mikrober alene (Tukey, p=0,000).
Koncentrationen er 54 % lavere i sediment med H. ventrosa end sediment med
mikrober alene.
Koncentrationen af TCS i sedimentet ved eksponeringsforsøgets afslutning
blev målt for TCS2 (10 µg TCS/g dw sed) for behandlingen med snegle og
behandlingen uden snegle (dvs. mikrober alene). Figur 4.2 nedenfor illustrerer
start- og slutkoncentrationen af TCS i sedimentet.
Figur 4.2: Koncentrationen af TCS (µg TCS/g dw sed) (mean ± SD, n=4) i sedimentet.
Første søjle viser startkoncentrationen, søjle 2 og 3 sedimentets slutkoncentrationer for TCS2
ved tilstedeværelsen af og uden H. ventrosa.
Koncentrationen af TCS i sedimentet er signifikant forskellig mellem be-
handlingerne (ANOVA, p=0,000). Slutkoncentrationen af TCS i sediment med
H. ventrosa og i sediment med mikrober alene, er signifikant reduceret med
henholdsvis 46 og 75 % i løbet af eksponeringsperioden (Tukey, alle p=0,000).
Slutkoncentrationen med H. ventrosa er signifikant højere end slutkoncentra-
tionen af TCS med mikrober alene (Tukey, alle p=0,001). Koncentrationen er
54 % højere i sediment med H. ventrosa. Det er værd at nævne, at forsøget
med behandlingen med mikrober alene er fundet sted senere end forsøget med
H. ventrosa, samt at sedimentet har stået ved stuetemperatur over fire dage.
For Mix A forsøget blev koncentrationerne af AC og TCS i sedimentet ved
eksponeringsforsøgets afslutning bestemt for Mix3 (50 µg TCS/g dw sed og 325
µg AC/g dw sed) for behandlingen med snegle og behandlingen uden snegle
(dvs. mikrober alene). Nedenfor i Figur 4.2 er afbildet start- og slutkoncentra-
tionen af AC og TCS i sedimentet.
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Figur 4.3: Start -og slutkoncentrationer af Mix3 af AC og TCS (µg AC/TCS/g dw sed)
(mean ± SD, n=4) i Mix3 sediment. Søjlerne 1-3 viser AC startkoncentrationer og AC
slutkoncentrationer ved tilstedeværelsen af og uden H. ventrosa. Søjlerne 4-6 viser TCS
startkoncentrationer og TCS slutkoncentrationer ved tilstedeværelsen af og uden H. ventrosa.
Koncentrationen af AC i sedimentet er signifikant forskellig mellem be-
handlingerne (ANOVA, p=0,000). Startkoncentrationen af AC er signifikant
lavere end slutkoncentrationen af AC i sedimentet med mikrober alene (Tukey,
p=0,000), men denne forskel er ikke signifikant forskellig fra koncentrationen
af AC i sediment med H. ventrosa (Tukey, p=0,589). Koncentrationen af AC
i sediment med H. ventrosa er reduceret med 9 % i løbet af eksponeringen,
mens koncentrationen i sediment med mikrober er steget med 56 % i løbet af
eksponeringen. Koncentrationen af AC i sediment med H. ventrosa er signifi-
kant lavere end koncentrationen af AC i sediment med mikrober alene (Tukey,
p=0,000). Koncentrationen er 41 % lavere i sediment med H. ventrosa. Koncen-
trationen af TCS i sedimentet er signifikant forskellig mellem behandlingerne
(ANOVA, p=0,000). Startkoncentrationen af TCS i sedimentet er signifikant
lavere end koncentrationen af TCS i sedimentet med H. ventrosa og sediment
med mikrober alene (Tukey, begge p<0,001). I løbet af eksponeringen er kon-
centrationen af TCS steget med henholdsvis 124 % ved tilstedeværelsen af H.
ventrosa og 210 % uden snegle (dvs. mikrober alene). Koncentrationen af TCS
i sediment med H. ventrosa er signifikant lavere end TCS koncentrationen i
sediment med mikrober alene (Tukey, p=0,005). Slutkoncentrationen er 28 %
i sediment med H. ventrosa. Resultaterne (se Tabel 4.1) viste stor afvigelse
mellem de nominelle og de aktuelle koncentrationer. I de aktuelle startkon-
centrationer er der trods afvigelse fra de nominelle koncentrationer kun en
lille varians mellem replikaterne indenfor samme behandling. Det samme er
gældende for replikaterne indenfor samme behandling i slutkoncentrationerne.
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Koncentrationen af AC og TCS i væv og vand
Koncentrationer i vævet fra snegle eksponeret ved 50 µg AC/g dw sed (AC3),
10 µg TCS/g dw sed (TCS2) og for Mix3 (325 µg AC/g dw sed og 50 µg
TCS/g dw sed) er målt på GC-MS. Koncentrationerne af AC og TCS i vævet,
var langt under detektionsgrænsen, som henholdsvis er 164 µg AC/g dw sed og
228 µg TCS/g dw sed. Tages der højde for outliers bliver detektionsgrænsen
henholdsvis 35,84 µg AC/g dw sed 51,12 µg TCS/g dw sed.
Koncentrationen af AC og TCS i vandfasen er ikke målt. Det antages, på
grund af AC og TCS’ hydrofobe egenskaber, med logKow på henholdsvis 5,2-
5,78 for AC og 4,8 for TCS, at kontaminanterne hovedsagligt vil være bundet til
partikler i sedimentet. Hermed vil koncentrationen af AC og TCS i vandfasen
være minimal.
4.2 Mortalitet
I følgende afsnit præsenteres data for mortalitet for både AC forsøget, TCS
forsøget, Mix A forsøget samt Mix B forsøget. Det er væsentligt at pointere, at
koncentrationsrækken er forskudt mellem de to miksturforsøg (se gerne Tabel
4.7). Da mortaliteten er angivet i procent følger data en binominal fordeling.
For at få data normalfordelt, foretages en arcsin transformering.
AC og TCS eksponerede snegle
Nedenfor i Figur 4.4 er mortalitet blandt snegle eksponeret for henholdsvis AC
og TCS præsenteret, og alle p-værdier er angivet i Tabel 4.6 nedenfor.
Figur 4.4: Relationen mellem mortalitet af H. ventrosa (mean±SD, n=4) og den nominelle
koncentration (µg/g dw sed) af henholdsvis AC og TCS.
Mortalitet blev signifikant påvirket af AC (ANOVA, p=0,000), men det
var kun den højeste AC koncentration (500 µg AC/g dw sed), der resulterede
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i en signifikant højere mortalitet sammenlignet med kontrolgruppen (Dunnett,
p=0,000). Den højeste koncentration resulterede i en 30 % mortalitet. Ingen
af de andre AC koncentrationer resulterede i forhøjet mortalitet sammenlignet
med kontrolgruppen (Dunnett, alle p>0,989). Mortalitet blev signifikant påvir-
ket af TCS (Kruskal-Wallis, p=0,007), men kun de to højeste TCS koncentra-
tioner resulterede i signifikant forhøjet mortalitet sammenlignet med kontrol-
gruppen (Conover-Inman, p<0,04). Ved den højeste TCS koncentration (500
µg TCS/g dw sed) var mortaliteten 90 %. Det skal dog nævnes, at startkoncen-
trationen for TCS eksponeringen varierede fra den nominelle til den aktuelle
koncentration med ca. en faktor 9 (se Tabel 4.1, Afsnit 4.1). Ingen af de re-
sterende tre TCS koncentrationer resulterede i signifikant forhøjet mortalitet
sammenlignet med kontrolgruppen (Conover Inman, p>0,250).
Tabel 4.6: Tabel over p-værdier fra Dunnett Test af signifikante forskelle mellem mortalitet
blandt kontrolgruppen og mortalitet blandt TCS samt AC eksponerede snegle. Farvede tal
angiver at p-værdier er signifikant forskellige.
Koncentration Kontrol AC Kontrol TCS
(µg/g dw sed)
1 1,000 0,998
10 0,989 1,000
50 1,000 1,000
100 0,989 0,000
500 0,000 0,000
Mikstureksponerede snegle
For snegle eksponeret under Mix A forsøget, blev det fundet, at mortalitet sig-
nifikant blev påvirket af AC/TCS miksturen (Kruskal-Wallis, p=0,007). Den
laveste koncentration (12,5 µg AC/g dw sed og 80 µg TCS/g dw sed) re-
sulterede ikke i en signifikant forhøjet mortalitet sammenlignet med kontrollen
(Conover-Inman, p=0,188). Alle andre koncentrationer resulterede i signifikant
forhøjet mortalitet sammenlignet med kontrolgruppen (Conover-Inman, alle
p<0,007). Ved den højeste eksponeringskoncentration, Mix6 (200 µg TCS/g
dw sed, 1300 µg AC/g dw sed), var mortaliteten ∼ 25%. Se Figur 4.5 nedenfor
for grafisk fremstilling af mortalitet under Mix A forsøget og Tabel 4.7 for alle
p-værdier.
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Figur 4.5: Relationen mellem mortalitet af H. ventrosa (mean ± SD, n=4) og nominel
koncentration (µg/g dw sed) af miksturen AC/TCS.
Mortalitet under Mix B forsøget blev signifikant påvirket af AC/TCS mi-
ksturen (Kruskal-Wallis, p=0,001), men kun de tre højeste koncentrationer
resulterede i en signifikant højere mortalitet sammenlignet med kontrolgrup-
pen (Conover-Inman, p<0,032). Ved den højeste koncentration, Mix5 (100 µg
TCS/g dw sed og 650 µg AC/g dw sed), observeredes en mortalitet på omkring
30 %. De to laveste koncentrationer resulterede ikke i en signifikant forhøjet
mortalitet sammenlignet med kontrollen (Conover-Inman, p=1,000). Se Figur
4.6 nedenfor for grafisk fremstilling af mortalitet under Mix B forsøget. I Tabel
4.7 nedenfor er alle p-værdier angivet.
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Figur 4.6: Relationen mellem mortalitet af H. ventrosa (mean ± SD, n=4) og nominel
koncentration (µg/g dw sed) af miksturen af AC og TCS.
Tabel 4.7: Tabel over p-værdier fra Conover-Inman af signifikante forskelle mellem kontrol-
lens mortalitet og de Mix A samt Mix B eksponerede snegles mortalitet. Farvede tal angiver
p-værdier der er signifikant forskellige.
Koncentration Kontrol Mix A Kontrol Mix B
(µg/g dw sed)
Mix1: 6,25/40 - 1,000
Mix2: 12,5/80 0,188 1,000
Mix3: 25/160 0,007 0,032
Mix4: 50/325 0,000 0,000
Mix5: 100/650 0,001 0,000
Mix6: 200/1300 0,000 -
Opsummering
Generelt ses der for alle forsøg en forhøjet mortalitet i takt med en stigende
eksponeringskoncentration. Der ses overordnet ikke en effekt på mortalitet ved
lave AC og TCS eksponeringskoncentrationer. Kun den højeste AC koncen-
tration og de to højeste TCS koncentrationer påvirkede mortalitet. For begge
miksturforsøg blev mortalitet signifikant påvirket ved Mix3 koncentrationen og
alle koncentrationer herover. Mortalitet i Mix A var dog højere end i Mix B
for Mix5 koncentrationen. Afvigelsen kan tildels forklares ved den høje vari-
ans for Mix5 koncentrationen i Mix B. Der var generelt højere mortalitet ved
enkelteksponeringen, som var mellem 30-90 % for de højeste eksponeringskon-
centrationer, end for mikstureksponeringerne, som var 25-30 % ved de højeste
eksponeringer.
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4.3 Adfærd
Under eksponeringen blev placeringen af H. ventrosa i systemet noteret. Der
blev for hver eksponeringsdag noteret, om sneglen befandt sig (1) i vandfasen (i
overfladen af vandet eller på siden af brønden), (2) på sedimentoverfladen eller
(3) nedgravet i sedimentet. Herudover blev det observeret, hvorvidt sneglene
var aktive, og hvorvidt sneglene udviste grupperende adfærd.
AC og TCS eksponerede snegle
Figur 4.7 illustrerer AC eksponerede snegles nedgravning. Her ses en generel
tendens til, at sneglene i slutningen af eksponeringen befinder sig mere i sedi-
mentet end ved starten af eksponeringen. Procentdelen af snegle i sedimentet
går fra ∼ 40-50 % på dag 1 til ∼ 70 % på dag 5. Tilsvarende befinder der sig
færre snegle på sedimentoverfladen som eksponeringstiden forlænges. Andelen
af snegle i vandfasen forbliver nogenlunde jævn over de 5 eksponeringsdage,
men er dog lidt højere for dag 1, hvor ∼ 20 % af sneglene befinder sig i vand-
fasen for kontrol, AC1, AC2 og AC3. For alle dage gælder, at ingen snegle
befinder sig i vandfasen ved koncentration AC5. Der blev for AC5 observeret
en gruppering af snegle på sedimentoverfladen.
Figur 4.7: Nedgravning for de AC eksponerede snegle. Y-aksen angiver det procentvise
antal af de i alt 20 tilførte snegle, som befinder sig i vandfasen, på sedimentet eller nedgravet
i sedimentet under eksponeringen. De nominelle AC koncentrationer er for AC1: 1, AC2: 10,
AC3: 50, AC4: 100 og AC5: 500 µg AC/g dw sed.
Figur 4.8 illustrerer TCS eksponerede snegles nedgravning. Der observeredes
en generel tendens til, at sneglene befinder sig mere i vandfasen ved lave kon-
centrationer end ved høje koncentrationer. Det ses, at sneglene bevæger sig
ned i sedimentet i løbet af eksponeringsforsøget. Procentdelen af snegle i sedi-
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mentet går fra ∼ 50 % på dag 1 til ∼ 70 % på dag 5. Ligeledes ses, at TCS4
og TCS5 eksponerede snegle aldrig befinder sig i vandfasen. Det blev for disse
koncentrationer observeret, at sneglene lå grupperet på sedimentoverfladen.
Figur 4.8: Nedgravning for de TCS eksponerede snegle. Y-aksen angiver det procentvise
antal af de i alt 20 tilførte snegle, som befinder sig i vandfasen, på sedimentet eller nedgravet
i sedimentet under eksponeringen. De nominelle TCS koncentrationer er for TCS1: 1, TCC2:
10, TCS3: 50, TCS4: 100 og TCS5: 500 µg TCS/g dw sed.
Mikstureksponerede snegle
Figur 4.9 illustrerer Mix A eksponerede snegles nedgravning. Det skal næv-
nes, at eksponeringskoncentrationerne i Mix A forsøget går fra Mix2-Mix6.
Der ses en generel tendens til, at sneglene med stigende koncentrationer og
eksponeringstid befinder sig gradvist mindre i sedimentet og mere liggende på
sedimentetoverfladen. Over 50 % af sneglene ligger på sedimentoverfladen ved
koncentrationer højere end Mix2. Snegle i kontrolgruppen bevæger sig deri-
mod ned i sedimentet i løbet af eksponeringsperioden, modsat de eksponerede
snegle i Mix A.
Snegle i Mix A eksponerede for koncentrationerne Mix3 - Mix6 befinder
sig fra dag 2 ikke længere i vandfasen. Desuden gælder det for de to højeste
koncentrationer i Mix A, at mellem 80 til 90 % af sneglene befinder sig på
sedimentoverfladen i 4 ud af de i alt 5 dage. Sneglene i dette forsøg viste en
tydelig grupperende adfærd, allerede fra dag 2. Dette var særligt udpræget for
de tre højeste koncentrationer (Mix4, Mix5 og Mix6).
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Figur 4.9: Nedgravning for de Mix A eksponerede snegle. Y-aksen angiver det procentvise
antal af de i alt 20 tilførte snegle, som befinder sig i vandfasen, på sedimentet eller nedgravet
i sedimentet under eksponeringen. Mix A koncentrationerne er blandet i forholdet TCS/AC,
så Mix2 svarer til 12,5/80, Mix3: 25/160, Mix4: 50/325, Mix5: 100/650 og Mix6: 200/1300
µg TCS/AC/g dw sed.
I Figur 4.10 illustreres nedgravningen for Mix B eksponerede snegle. Her
observeres samme tendens som i Mix A forsøget: Procentdelen af snegle på
sedimentoverfladen stiger i takt med stigende eksponeringstid og stigende kon-
centration. Tendensen er dog ikke nær så tydelig som i Mix A. Særligt i eks-
poneringskoncentrationerne Mix4 og Mix5, observeredes en gruppering på se-
dimentoverfladen. I dette forsøg var adfærden af snegle i kontrolgruppen dog
afvigende fra de resterende forsøgs kontrolgrupper, da disse snegle ikke gravede
sig ned i sedimentet under eksponeringsperioden, men opholdte sig forholdsvis
stationært. Procentdelen af snegle ovenpå sedimentet generelt observeres som
lavere i dette forsøg sammenlignet med Mix A forsøget. Dette kan forklares ved
ændringen i forsøgsdesignet (Afsnit 3.9) ved gentagelsen af miksturforsøget.
Koncentrationerne i Mix B er lavere, og dette understøttes af den reducerede
tendens til undvigende adfærd.
55
Figur 4.10: Nedgravning for de Mix B eksponerede snegle. Y-aksen angiver det procentvise
antal af de i alt 20 tilførte snegle, som befinder sig i vandfasen, på sedimentet eller nedgravet
i sedimentet under eksponeringen. Mix B koncentrationerne blandet i forholdet TCS/AC,
så Mix1 svarer til 6,25/40, Mix2: 12,5/80, Mix3: 25/160, Mix4: 50/325, Mix5: 100/650 µg
TCS/AC/g dw sed.
Opsummering
Der er en overordnet tendens til, at sneglene befinder sig mere i sedimentfasen
(i og på) og mindre i vandfasen med en stigende koncentration og stigende
eksponeringstid. I AC forsøget observeredes en tendens til gruppering på sedi-
mentoverfladen i AC5, i TCS forsøget observeredes samme for TCS4 og TCS5
koncentrationerne. I Mix A forsøget observeredes en grupperende adfærd sær-
ligt i de tre højeste koncentrationer (Mix4, Mix5 og Mix6). Ved disse kon-
centrationer befandt sneglene sig aldrig i vandfasen fra eksponeringsforsøgets
anden dag, hvilket adskiller sig fra eksponeringerne med enkeltstofferne. Sam-
menlignes Mix A forsøget med Mix B forsøget observeredes samme tendens til,
at sneglene ligger mere oven på sedimentet i løbet af eksponeringsperioden, dog
er denne tendens ikke nær så udtalt som i Mix A. En gruppering kunne også
observeres i Mix B forsøget for Mix4 og Mix5 koncentrationerne. Kontrollerne
i AC, TCS og Mix A eksponeringen sås alle at bevæge sig ned i sedimentet,
hvor snegle i kontrollen ved Mix B forholder sig forholdsvis stationært.
4.4 Æderate
AC og TCS eksponerede snegle
På Figur 4.4 nedenfor ses en grafisk fremstilling af sammenhængen mellem
æderaten for AC eksponerede snegle og AC koncentrationen. Æderaten er ud-
trykt ved antal fækalier per snegl per 5 dage.
Æderaten blev signifikant påvirket af tilstedeværelsen af AC (Kruskal-Wallis,
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Figur 4.11: Relationen mellem æderate for H. ventrosa (mean ± SD, n=4) og AC koncen-
tration (µg AC/g dw sed).
p=0,008). Æderaten er upåvirket ved AC2 (10 µg AC/g dw sed) og AC3 (50
µg AC/g dw sed) (Conover-Inman, alle p>0,079). Æderaten er signifikant lave-
re for de resterende koncentrationer (Conover-Inman, p<0,002) sammenlignet
med kontrollen. I de to højeste koncentrationer, AC4 og AC5, er æderaten
sammenlignet med kontrollen, reduceret 95-98 %. I Tabel 4.8 er alle p-værdier
angivet.
På Figur 4.4 ses en grafisk fremstilling af æderaten for TCS eksponerede
snegle. Æderaten blev signifikant påvirket af TCS (ANOVA, p=0,000), men
Figur 4.12: Relationen mellem æderate for H. ventrosa (mean ± SD, n=4) og TCS kon-
centration (µg TCS/g dw sed).
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det er kun de tre højeste koncentrationer, dvs. TCS3, TCS4, TCS5 (50, 100,
500 µg TCS/g dw sed), hvor æderaten var signifikant lavere sammenlignet
med kontrollen (Dunnett, alle p=0,000). Æderaten er væsentligt reduceret for
de højeste koncentrationer svarende til en reducering på 98-99 %. De to la-
veste koncentrationer påvirkede ikke æderaten sammenlignet med kontrollen
(Dunnett, p<0,939). Alle p-værdier er angivet i Tabel 4.8 nedenfor.
Tabel 4.8: Tabel over p-værdier fra Conover-Inman af signifikante forskelle mellem kontrol-
lens og de AC eksponeredes mortalitet. P-værdier for Dunnet af signifikante forskelle mellem
logaritmisk transformerede TCS eksponeredes og kontrollens mortalitet. Farvede tal angiver
p-værdier der er signifikant forskellige.
Koncentration Kontrol AC Kontrol TCS
(µg/g dw sed)
1 0,020 0,939
10 0,364 0,957
50 0,079 0,000
100 0,000 0,000
500 0,000 0,000
Mikstureksponerede snegle
Figur 4.13 viser en grafisk fremstilling af æderaten for Mix A eksponerede
snegle.
Figur 4.13: Relationen mellem æderate for H. ventrosa (mean ± SD, n=4) og AC/TCS
koncentration (µg/g dw sed).
Æderaten blev i Mix A forsøget signifikant påvirket af miksturen af AC/TCS
(ANOVA, p=0,000). Alle koncentrationer resulterede i en signifikant lavere
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æderate sammenlignet med kontrollen (Dunnett, p<0,003). Æderaten reduce-
res kraftigt fra Mix4 koncentrationen (50 µg TCS/g dw sed, 325 µg AC/g
dw sed). Der observeredes allerede fra den laveste eksponeringskoncentration
(Mix2) en reducering på ∼ 59 %. Ved den højeste eksponeringskoncentration,
Mix6 (200 µg TCS/g dw sed, 1300 µg AC/g dw sed), observeredes en reduce-
ring i æderaten på ∼ 91 % sammenlignet med kontrollen. P-værdier er angivet
i Tabel 4.9.
På Figur 4.14 ses en grafisk fremstilling af æderaten per snegl under Mix
B forsøget.
Figur 4.14: Relationen mellem æderate for H. ventrosa (mean ± SD, n=4) og AC/TCS
koncentration (µg/g dw sed).
I Mix B forsøget, blev æderaten signifikant påvirket af miksturen (ANOVA,
p=0,003). Alle koncentrationer resulterede i en signifikant lavere æderate sam-
menlignet med kontrollen (Dunnett, p<0,006), på nær Mix1 koncentrationen
(6,25 µg TCS/g dw sed, 40 AC µg/g dw sed) (Dunnett, p=0,066). Forskel
i æderaten viste en 90 % reducering allerede fra Mix2 koncentrationen. Alle
p-værdier er angivet i Tabel 4.9.
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Tabel 4.9: Tabel over p-værdier fra Dunnett af signifikante forskelle mellem kontrollens og
de Mix A samt Mix B eksponeredes mortalitet. Mortaliteten i både Mix A og B er logaritmisk
transformeret. Farvede tal angiver p-værdier der er signifikant forskellige.
Koncentration Kontrol Mix A Kontrol Mix B
(µg/g dw sed)
6,25/40 - 0,066
12,5/80 0,003 0,002
25/160 0,002 0,002
50/325 0,000 0,006
100/650 0,000 0,005
200/1300 0,000 -
Kontrolbehandlinger
På Figur 4.15 ses en grafisk fremstilling af æderaten for kontrolbehandlinger
ved henholdsvis AC/TCS forsøget, Mix A forsøget og Mix B forsøget.
Figur 4.15: Æderate for H. ventrosa (mean ± SD, n=4) for alle kontrolbehandlinger.
Æderaten varierer med en faktor 10 mellem eksponeringen for enkeltstoffer-
ne sammenlignet med mikstureksponeringerne. I miksturforsøgene er æderaten
∼ 90 % lavere blandt snegle i kontrolgruppen sammenlignet med snegle i kon-
trolgruppen i AC og TCS forsøgene. Æderaten statisktisk signifikant forskellig
for kontrolbehandlingerne (ANOVA, p=0,004), men det er kun æderaten for
kontrol ved eksponering med enkeltstofferne AC og TCS, som er signifikant
højere end Mix A og Mix B (Tukey, begge p<0,030). Æderaten for kontrolbe-
handlinger er ens for Mix A og Mix B forsøget (Tukey, p=0,993).
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Opsummering
Æderaten reduceres væsentligt for alle eksponeringer i takt med koncentratio-
nen stiger. Ved den højeste eksponeringskoncentration observeredes en reduce-
ring i æderate for AC eksponerede snegle på 95-98 %, for TCS 98-99 % og for
begge miksturforsøg ∼ 90 %. Æderaten for de TCS eksponerede snegle, blev
påvirket ved de tre højeste eksponeringskoncentrationer, dvs. TCS3, TCS4 og
TCS4. Det ses for AC og Mix A samt B, at der er en signifikant påvirkning på
æderaten for alle eksponeringskoncentrationer, med undtagelse af Mix A2 og
AC1.
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5 | Diskussion
5.1 Koncentrationsbestemmelser
De store afvigelser fra de nominelle- til de aktuelle koncentrationer (mellem
en faktor 3-9) i sedimentet (se Tabel 4.1, Afsnit 4.1) var ikke forventet. En
koncentrationsbestemmelse af det spikede stamsediment, inden eksponerings-
forsøgets start, ville være at foretrække. Hermed vil indikationer på mulige
fejlkilder blive kendt tidligere i forløbet, og dermed vil der være mulighed for
at optimere laboratorieteknik og -procedure. Det har ikke været en mulighed
ved dette studium, da GC-MS’en har været optaget. Resultaterne af koncen-
trationerne i sedimentet har hermed været svære at tolke, hvorfor tilhørende
mulige forklaringer præsenteres nedenfor.
ASE og GC-MS kørsel
Prøverne fra forsøget blev kørt på GC-MS’en over to gange. I første GC-MS
kørsel blev kørt startkoncentrationer (på nær TCS1) og recovery prøver. Under
anden kørsel blev der kørt slutkoncentrationer i sediment og væv og de mang-
lende TCS1-prøver. For de to GC-MS kørsler sås en stor variation i respons
på den interne standard, fenantren D10. Ved første GC-MS kørsel lå responset
mellem 612.941 og 17.290.161 og ved anden GC-MS kørsel mellem 27.590 og
77.448.828 (se Appendiks I). Ved første GC-MS kørsel lå responset inden for
standardkurven for fenantren D10 (9.9897.468-7.725.461), undtagen for TCS
prøverne, hvor alle lå over kurven. For anden GC-MS kørsel lå de fleste re-
spons for lavt i forhold til standardkurven for fenantren D10, som var ens med
standardkurven fra første kørsel.
Den store variation i respons fra fenantren D10 i GC-MS kørslerne kan
blandt andet skyldes, at der ikke er tilsat præcist 30 µl fenantren D10 eller at
ekstraktionsapparatet ikke har fungeret korrekt. Fejlpipettering af fenantren
D10 kan være sket, da der ved tilsætning af fenantren D10 benyttedes en 50 µl
sprøjte. I sprøjten kan der være opstået luftbobler, hvorfor den tilsatte mæng-
de ikke har været eksakt. Desuden blev der under ekstraktionen benyttet tre
forskellige fenantren D10 opløsninger, som er blevet fremstillet af tre omgange,
hvilket muligvis kan medføre afvigelser i resultaterne.
TCS ny på GC-MS
Det er første gang TCS køres på GC-MS’en. Metoden for TCS er hermed ny
og ikke fuldt optimeret. Prøver af TCS, kørt på GC-MS’en, kan derfor ikke
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forventes at give et optimalt svar, hvilket er en mulig grund til, at der for
en stor del af prøverne, blev målt lave koncentrationer af TCS. Dette gør sig
blandt andet gældende for kontrolsedimentet (se Appendiks I).
Spiking
I forbindelse med de høje aktuelle koncentrationer må en fejl i proceduren ved
spiking af sediment nødvendigvis tages i betragtning. Gennemgang af spiking
kan ses i Afsnit 3.5. Fejlen kan være opstået ved forkert afvejning eller brug af
forkert pipette. Dette er dog ikke noget, der fremgår af laboratoriejournalen.
En mulig forklaring er, at acetonen i stamopløsningerne kan være fordampet
mellem fremstilling af opløsningen og selve spikingen, således at koncentratio-
nen af AC/TCS vil være forhøjet. Dette vil dog ikke kunne forklare afvigelserne
til fulde.
Sedimentmængde til koncentrationsbestemmelser
Under ekstraktionen af AC og TCS fra sedimentet blev der overført varierende
mængder af sediment til ekstraktionscellerne (se Afsnit 3.11 for metodegennem-
gang og se Appendiks F og G for aktuelle værdier af AC og TCS i sediment).
Mængden af sediment (ww), der blev ekstraheret på, varierede mellem 1,091-
4,049 g ww sed. Der var en endnu større variation i sedimentmængden, når
dw/ww forholdet (0,28-0,66) medtages. Sedimentmængden varierende mellem
0,54-1,76 g dw sed. Derfor er der i nogle prøver ekstraheret på meget små
mængder sediment.
Uanset mængden af sediment, anvendes der ved ekstraktionen 60 ml di-
chlormethan. Effektiviteten af ekstraktionen kan dermed variere afhængigt af
mængden, der ekstraheres på. Det ses i nogle af prøverne, at koncentrationerne
bestemt fra GC-MC for ens replikater ligger tæt, før der bliver taget højde for
dw/ww forholdet.
Eksempelvis ses det for kørsel af recovery for sedimentprøverne (se Ap-
pendiks G), at der mellem recovery A og B er tilsat to forskellige mængder
sediment, henholdsvis ∼ 3,5 g og 6 g. Mængde af AC og TCS målt på GC-
MS er for recoveryprøven 970 µg og 975 µg for henholdsvis recovery A og B.
Prøverne har ens dw/ww forhold. Når koncentrationerne af AC og TCS i sedi-
mentet udregnes, ved at tage forbehold for mængden af sediment i prøverne,
bestemmes koncentrationen til henholdsvis 478 µg for recovery A og 286 µg
for recovery B. Det kan undre, at GC-MS resultaterne giver omtrent samme
mængde AC og TCS i henholdsvis ∼ 3,5 g og 6 g sediment. Dette indikerer, at
mængden af det tilsatte sediment kan have en betydning for koncentrations-
bestemmelserne.
Detektionsgrænse
Detektionsgrænsen blev bestemt baseret på recoveryprøverne, hvilket resulte-
rede i en meget høj detektionsgrænse på henholdsvis på 164 µg AC/g dw sed
og 228 µg TCS/g dw sed. Udtages den afvigende prøve på 6 g sediment, bliver
detektionsgrænsen henholdsvis 36 µg AC/g dw sed og 51 µg TCS/g dw sed.
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Det er muligt, at den afvigende prøve ville give et andet resultat, hvis der var
blevet anvendt samme mængde sediment som i de andre prøver.
Der er ikke udregnet en detektionsgrænse for væv, men der kan til en vis
grad argumenteres for at benytte detektionsgrænsen for sediment, da prøverne
har været igennem den samme ekstraktionsproces. Dog varierer det organiske
indhold markant mellem sediment og væv (sediment, TOC = 3,6 %). Hermed
er brugen af detektionsgrænsen for sediment ikke optimal. I studiet af Dai
et al. (2012) udregnes en detektionsgrænse for AC på væv af polychaeten C.
teleta til 0,6 ng/g ww væv. Denne detektionsgrænse er væsentlig lavere end den
laveste detektionsgrænse for AC i sedimentet i nærværende forsøg (36 µg AC/g
dw sed). Dette indikerer, at en bestemmelse af detektionsgrænsen for væv for
H. ventrosa kunne have betydet, at nogle af de observerede koncentrationer i
vævet hos H. ventrosa ville være over detektionsgrænsen.
Inddampning
Ved inddampningen blev der ikke taget hensyn til den forventede koncentration
af AC/TCS i prøven, da alle prøver blev inddampet til∼ 1 mL. Prøver med høje
koncentrationer er dermed blevet betydeligt opkoncentreret. Dette resulterede
i så høje koncentrationer, at de var ude for standardkurven. Koncentrationer,
der er ude for standardkurven, er forbundet med en vis usikkerhed.
Lagdeling
Et højt indhold af vand i sedimentet kan, til trods for homogenisering, have
medført en lagdeling af sediment og vand. Dette vil især være udtalt for se-
diment til slutkoncentrationsbestemmelser, da der her var små mængder sedi-
ment med et forholdsvist højt vandindhold. Den høje vandindhold i sedimentet
er opstået under adskillelsen af de forskellige kompartments ved forsøgsned-
tagning (se Afsnit 3.8 for metodegennemgang). Hvis der er sket en lagdeling,
vil primært de små partikler blive udtaget, som har en høj koncentration af
AC/TCS sammenlignet med de større partikler. Dette vil medføre, at indholdet
af AC/TCS i sediment er bestemt til en højere koncentration end der potentielt
har været.
5.2 Skæbne af AC og TCS
Koncentrationen af AC i sedimentet ved AC forsøgets start er lavere end slut-
koncentrationen af AC i sediment med mikrober, hvilket må forklares ved fejl
ved spiking eller fejl ved den analytiske metode (se Afsnit 5.1). Det samme gør
sig gældende for AC koncentrationen i Mix A forsøget. Fokuseres der udeluk-
kende på slutkoncentrationerne, ses der en tendens til, at tilstedeværelsen af H.
ventrosa bevirker en yderligere reducering af AC koncentrationen i sedimentet
sammenlignet med mikrober alene for AC og Mix A forsøget. En mulig forkla-
ring på reduceringen af koncentrationer af AC og TCS med tilstedeværelse af
sneglene kan være relateret til bioturbation. Bioturbation er en afgørende fak-
tor i nedbrydningen af kontaminanter, da det medfører en iltning af de ellers
anoksiske lag i sedimentet. Iltningen kan fremme den mikrobielle nedbrydning
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af kontaminanter (Baker, 1991). Et studium af Lumborg et al. (2006) viser, at
tilstedeværelsen af H. ulvae mindsker stabiliteten af sedimentet, og H. ulvae er
dermed i stand til at mobilisere betydelige mængder sediment (Lumborg et al.,
2006). I tilfælde af, at H. ventrosa har lignende effekt på sedimentet i det nær-
værende forsøg, kan tilstedeværelsen af sneglen potentielt øge den mikrobielle
nedbrydning af AC/TCS, hvormed koncentrationen af AC/TCS reduceres.
En anden forklaring kan være relateret til biotransformering. I et studium af
Dai et al. (2012) eksponeredes polychaeten C. teleta for sediment-associeret AC
ved en nominel koncentration på henholdsvis 50 og 100 µg AC/g dw sed over
en periode på 14 dage. Dai et al. (2012) fandt, at koncentrationen af sediment-
associeret AC var reduceret 88-99 % ved tilstedeværelsen af C. teleta, mens
koncentrationen var reduceret 13-31 % i fraværet af C. teleta (dvs. mikrobiel
nedbrydning alene). Studiet konkluderer, at reduceringen i AC koncentrationen
ikke alene kan tillægges C. teletas biotransformering, men at tilstedeværelsen
kan have øget den mikrobielle nedbrydning i form af bioturbation (Dai et al.,
2012). Studiet indikerer, at makrofauna er i stand til at biotransformere AC.
I nærværende TCS-forsøg reduceres mængden af TCS i sediment (både
med og uden snegle) i løbet af eksponeringsperioden, hvilket indikerer, at der
er sket en nedbrydning af TCS. Her er der en signifikant højere koncentrationen
af TCS ved tilstedeværelsen af H. ventrosa sammenlignet med koncentrationen
i sediment med mikrober alene. Sneglene havde højst mortalitet i TCS forsøget
i forhold til de resterende forsøg. En højere mortalitet blandt sneglene kan have
medvirket til en nedsat bioturbation samt æderate. Hermed kan koncentratio-
nerne i sedimentet påvirkes, hvis sneglenes tilstedeværelse samt bevægelse er
lav. Dette forklarer dog ikke, hvorfor mikroberne reducerer koncentrationen af
TCS i sedimentet yderligere. Det er muligt, at H. ventrosa anvender mikro-
berne som fødekilde og dermed reducerer mikrobernes antal i systemer med
snegle, hvorved mikrobiel nedbrydning af TCS mindskes. Der er dog knyttet
en væsentlig fejlkilde til omtalte sedimentprøver, da sedimentet anvendt til
mikrobebehandlingen har befundet sig ved stuetemperatur i fire dage inden
selve forsøget. Mikroberne kan i den tid have reduceret TCS-koncentrationen
betydeligt.
Hvis H. ventrosa er i stand til at biotransformere AC/TCS har det be-
tydning for koncentrationen af kontaminanterne i sneglens væv. Faktorer som
undvigende, grupperende adfærd kan mindske graden af eksponering, og have
stor effekt på sneglens optag og mulig akkumulering af AC/TCS. Som beskre-
vet i Afsnit 2.1, viser studiet af TenBrook et al. (2003), at sneglen H. rufescens
er i stand til både at bioakkumulere og biotransformere stoffet p-nitrophenol,
og studiet af Dai et al. (2012) indikerer at C. teleta potentielt kan biotransfor-
mere AC. Gælder det, at H. ventrosa er i stand til at biotransformere AC og
TCS, er dette en mulig forklaring på, at koncentrationerne af AC/TCS i vævet
er under detektionsgrænsen. Hvis sneglen har en høj biotransformeringsrate af
AC/TCS vil vævskoncentrationen forblive lav trods kontinuerligt optag.
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5.3 Endpoints
Forholdet mellem de aktuelle og nominelle koncentrationer inden for hvert
enkelt forsøg er forholdsvis ens (se Afsnit 4). Derfor kan koncentrationerne in-
denfor hvert enkelt forsøg sammenlignes, trods den store forskel i aktuel- og
nominel koncentration. Først vil enkelteksponeringerne blive diskuteret indivi-
duelt. Derefter vil effekterne forsøgene imellem diskuteret.
Mortalitet
Mortalitet blandt kontrolorganismerne var under 10 %, hvilket indikerer, at
forsøgsforholdene var gode. Effekter observeret blandt eksponerede snegle kan
dermed tillægges stofferne og ikke andre faktorer såsom stress. Ved ekspone-
ringsforsøg stilles der krav til mortalitet blandt kontrolorganismer (OECD,
1992). Der kræves en mortalitet på under 10 % blandt kontrolorganismerne,
førend resultater af testen kan betragtes som valide (OECD, 1992). Grundet
den lave mortalitet blandt kontrolorganismerne (<10 %) i nærliggende forsøg
kan resultaterne af eksponeringsforsøget betragtes som valide.
Der observeredes generelt en lav mortalitet blandt sneglene, selv ved for-
holdsvis høje eksponeringskoncentrationer (se Afsnit 4.2). Dette gælder især
for sneglene eksponeret for miksturen af AC og TCS (Mix A forsøget og Mix B
forsøget). Årsagen til den lave mortalitet blandt sneglene eksponeret for høje
koncentrationer af kontaminanterne kan formentlig tillægges undvigende ad-
færd blandt sneglene. Sneglenes adfærd kan forklare den forholdsvis konstante
mortalitet, der observeres, selv ved de højere koncentrationer af kontaminan-
terne (se Figur 4.5 og 4.6). Ved at lukke operculum reduceres eksponeringen,
og koncentrationen af kontaminanterne i sediment vil være af mindre betyd-
ning for effekten på sneglen, end hvis sneglene var aktive og åd af sedimentet. I
en sediment-associeret eksponering vil H. ventrosa potentielt være eksponeret
fra både overflade- og tarmepithelet (Walker et al., 2006) og vil derfor kunne
optage stoffet både gennem fødeoptag og blot ved kontakt med sedimentet.
Eksponeringen over overfladen er dog nedsat grundet sneglehuset, og vil lige-
ledes reduceres, når sneglene lukker operculum.
Mortalitet kan potentielt være forårsaget af udsultning, hvis sneglen luk-
ker operculum og indstiller fødeoptaget. Det er muligt, at sultende snegle, der
er eksponeret for stressfulde faktorer, er ringere stillet end kontrolsnegle, som
foreslået af Hampel et al. (2009). Det er dog værd at bemærke, at der i nærvæ-
rende forsøg blev observeret fækalier, når snegle blev overført til rent saltvand.
Dette indikerer, at sneglene har ædt af sedimentet. Studier af Granberg og
Forbes (2006) viser dog, at det kan tage op til 257 timer (v 11 dage) førend
optagede sedimentpartikler har passeret tarmen hos H. ulvae. Hvis samme gør
sig gældende for H. ventrosa, er æderaten ikke et absolut mål for, at sneglene
har ædt af sedimentet under eksponeringen.
Adfærd
Noteringen af sneglenes placering i systemet er forbundet med en vis usik-
kerhed, da vurderingen af sneglenes placering kunne være svær at bestemme.
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Hertil har det varieret, hvem der har noteret placeringen af sneglene i systemet
både dagene imellem, men også mellem forsøg. I nærværende forsøg ses der dog
en overordnet tendens til, at snegle eksponeret for de høje koncentrationer, i
forhold til snegle eksponeret for lave koncentrationer, fra dag 1 befinder sig i
mindre grad i vandfasen og i større grad i sedimentfasen.
For begge miksturforsøg gælder det, at der med tid og koncentration befin-
der sig flere og flere snegle på sedimentoverfladen. Der befinder sig, et højere
antal snegle på sedimentoverfladen ved de højere koncentrationer end ved de
lavere. Som tiden går, er der ligeledes flere snegle på sedimentoverfladen. En
modstridende tendens gør sig gældende i både AC og TCS forsøgene. Her øges
mængden af snegle nedgravet i sedimentet med tiden og antallet af snegle
ovenpå sedimentet mindskes. Yderligere er observeret en svag tendens til, at
sneglene øger nedgravningen med stigende i koncentrationer.
Tendenserne kan indikere, at sneglene reagerer på kontaminanterne ved at
praktisere undvigende adfærd, som også beskrevet af Araújo et al. (2012) og
Shipp og Grant (2006). Desuden tyder observationerne på, at sneglene ekspo-
neret for de høje koncentrationer hurtigere reagerer på kontaminanterne ved
undvigende adfærd. Adfærden i nærværende forsøg kan derimod ikke forklares
ved lysrespons, da der under hele forsøget, har været lys. Tendensen til, at
sneglene bevæger sig i både vandfase, på sediment og i sedimentet kan skyldes
påvirkning af tyngdekraft, som ved tidevandscyklussen beskrevet i Afsnit 2.5.
Specifikt blev det for de to højeste koncentrationer af TCS (TCS4 og
TCS5), den højeste koncentration af AC (AC5) samt de fire højeste koncentra-
tioner af Mix A (Mix3, Mix4, Mix5, Mix6) og de tre højeste koncentrationer
af Mix B (Mix3, Mix4, Mix5) observeret, at sneglene lå grupperet, inaktive på
sedimentoverfladen. Studiet af Araújo et al. (2012) viser, at H. ulvae ekspone-
ret for en mikstur af sediment-associerede metaller udviste undvigende adfærd,
ved enten at flygtede fra kontamineret sediment hen mod rent sediment, eller
ved at gruppere sig på sedimentoverfladen.
Denne undvigende adfærd er ligeledes rapporteret i studier af Hellou (2011)
og Hampel et al. (2009). Studiet af Hampel et al. (2009) viser, at H. ulvae eks-
poneret for sediment-associeret LAS (lineær alkylbenzensulfonat), ved den hø-
jeste koncentration af LAS, trak sig ind i skallen og lukkede operculum. Studiet
viste endvidere, at H. ulvae, når overført til rent saltvand, åbnede operculum
(Hampel et al., 2009), hvilket vidner om, at H. ulvae lukkede operculum grun-
det miljøet de befandt sig i. At sneglene lukker operculum og indstiller fødeop-
taget, for på den måde at undgå kontakt med det kontaminerede sediment, kan
ikke med sikkerhed forklares med, at kotaminanterne er toksiske for sneglen.
Denne adfærd kan være et udtryk for, at sneglene ikke bryder sig om lugten
og/eller smagen af stoffet. Baseret på den ovenfor beskrevne adfærd, forventes
optag af TCS og AC at være lav.
Æderate
Æderaten synes at være påvirket allerede ved lave eksponeringskoncentrationer
i alle forsøg. Æderaten var for alle eksponeringsforsøg og var tydeligere påvirket
i de høje koncentrationer, da sneglene stort set ikke producerede fækalier. En
reducering på mellem 95-99 % i antal fækalier sammenlignet med kontrollen
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blev observeret for den højeste eksponering i AC- og TCS forsøget. For miks-
tureksponeringerne blev æderaten for den højeste koncentration reduceret med
∼ 90 % sammenlignet med kontrollen. TCS havde den højeste påvirkning på
æderaten sammenholdt med kontrollen på 98-99 %. Dette kan dog skyldes, den
store variation mellem TCS’s nominelle og aktuelle startkoncentration, som var
∼ 9 gange højere en forventet.
For AC eksponerede og TCS eksponerede snegle gælder, at æderaten fal-
der i takt med stigende mortalitet. Dette kan forklares ved, at døde snegle
ikke bidrager til den samlede æderate. Denne tendens er især udtalt for TCS,
hvor æderaten er signifikant lavere for koncentration 50, 100 og 500 µg TCS/g
dw sed sammenlignet med kontrollen, og mortaliteten er signifikant forhøjet
for koncentration 100 og 500 µg TCS/g dw sed. For mikstureksponerede snegle
gælder samme relation mellem æderate og mortalitet (se Figur 4.5 og 4.13 samt
4.6 og 4.14). I følge Granberg og Forbes (2006) ses der typisk en reducering af
æderate hos makrofauna, når makrofaunaen eksponeres for toksiske kontami-
nanter. Dette understøttes af et studium af Shipp og Grant (2006), der viser
en reduktion i æderate for H. ulvae eksponeret for varierende koncentrationer
af kobber over en periode på 10 dage. I takt med koncentrationen af kobber
stiger, reduceres æderaten yderligere (Shipp og Grant, 2006).
Det begrænsede fødeoptag er i tråd med den undvigende adfærd observeret
hos sneglene. At æderaten generelt reduceres ved stigende eksponeringskon-
centration, er i god korrelation med, at sneglene forsøger at undvige AC/TCS.
Dette indikerer, at sneglene har reduceret deres fødeoptag over de 5 ekspone-
ringsdage og dermed undgået eksponering via føde.
Æderaten blandt snegle i kontrolgruppen ved AC- og TCS forsøget åd sig-
nifikant mere end snegle i kontrolgruppen ved begge miksturforsøg (Mix A og
Mix B). Dette gør det vanskeligt at sammenligne AC- og TCS forsøgene med
miksturforsøgene. Årsagen til denne forskel mellem kontrolgrupperne kan for
Mix A forsøget være, at sneglene havde stået under ringere betingelser inden
eksponeringen end sneglene anvendt under AC- og TCS forsøgene. Snegle an-
vendt under Mix A forsøget havde stået i usigtet sediment i 14 dage inden
de blev artsbestemt og flyttet til en kultur med sigtet sediment (se Afsnit 3).
Sneglene stod kun et par dage i kulturen inden de blev anvendt i Mix A for-
søget. Sneglene så ud til at have fin bevægelighed, men de kan alligevel have
været svækket af forholdene, hvilket kan have påvirket æderaten, således at
sneglene indtog mindre. Dette strider dog tildels imod æderaten blandt snegle
i kontrolgruppen fra Mix B forsøget, da denne æderate er ens med Mix A æde-
raten. Snegle anvendt i Mix B forsøget indhentedes i april (første indsamling
var i februar) og gik i kultur i tre dage inden eksponeringen. Sneglene i Mix B
forsøget har dermed været i et andet stadie af livscyklus end sneglene anvendt
i de tidligere forsøg. Dette kan muligvis påvirke æderaten, men dette stemmer
igen ikke overens med de ens observerede æderater for begge mikstur forsøg.
Akklimatiseringen kan dog ligeledes have påvirket æderaten, hvilket også kan
være en mulig forklaring på den observerede afvigelse. Hvis ikke sneglene har
haft de rette forhold under akklimatiseringen, kan de stressende forhold, have
fået sneglene til at indstille fødeoptaget.
I et studium af Levinton (1979) er forholdet mellem densitet af H. ventrosa
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og æderate præsenteret (se Figur 2.7). Studiet af Levinton (1979) præsenterer
fem densiteter i intervallet 30.000 - 160.000 individer/m2 med de to yderdensi-
teter kategoriseret som henholdsvis lav og høj densitet. Studiet viser, at densi-
teten er af stor betydning for H. ventrosas æderate. Der observeres lav æderate
ved højere densiteter og høj æderate ved lavere densiteter. Ud fra forholdet mel-
lem densitet og æderate præsenteret af Levinton (1979), kan den forventede
æderate af H. ventrosa i det nærværende forsøg beregnes. I nærværende forsøg
er benyttet en densitet på 56.000 individer/m2. Aflæses der på grafen i Figur
2.7 den forventede æderate ved en densitet på 56.000 individer/m2 ligger den
på ∼600 fækalier/snegl/12 timer, hvilket er langt højere end de målte æderater
for forsøgets kontrolbehandlede snegle, som ligger på ∼100 fækalier/snegl/12
timer for både AC og TCS (Figur 4.4 og 4.4) og 12 og 9 fækalier/snegl/12 timer
for henholdsvis Mix A og B (se Figur 4.13 og 4.14). Denne kraftige afvigelse
fra tendensen observeret af Levinton (1979) indikerer en markant og generel
tendens til et reduceret fødeindtag blandt sneglene i nærværende forsøg. Le-
vinton (1979) sigtede sedimentet, som sneglene gik i, til 62 µm. I nærværende
forsøg sigtedes sedimentet kun til 125 µm. Denne forskel kan være årsag til den
mindskede æderate i nærværende forsøg, da mindre sediment medfører, at det
organiske materiale er nemmere tilgængeligt for sneglene (se Afsnit 2.1).
Opsummering
Det er gennemgående for alle endpoints, at effekterne af de to miksturforsøg
er ens. Dette indikerer en god reproducerbarhed. Der ses en tendens til, at
mortaliteten for mikstureksponeringerne er lavere end mortaliteten for enkel-
teksponeringerne. Det gælder for startkoncentrationerne, med undtagelse af
TCS-eksponeringen, at alle aktuelle koncentrationer er ∼ 3 gange højere end
de tilhørende nominelle koncentrationer (AC: 3,35; TCS: 8,51; Mix A AC: 2,82;
Mix A TCS: 2,93). Grundet de store usikkerheder forbundet med koncentra-
tionsbestemmelserne, den ovenfor nævnte forskel mellem TCS- og resterende
eksponerings koncentrationer samt forskellen i kontrollernes æderate, kan det
ikke konkluderes at miksen af AC og TCS er antagonistisk. Kigges der på
adfærd som endpoint, ses ikke den samme tendens som ved mortalitet. I mi-
ksturforsøgene er sneglenes adfærd i større grad påvirket af kontaminanterne
end i enkelteksponeringerne. Dette ses ved øget gruppering oppe på sedimen-
toverfladen og nedsat mobilitet (se Afsnit 4). Den øgede tendens til en inaktiv
gruppering på sedimentets overflade blandt snegle i Mix A og B kunne indike-
re en øget toksicitet ved sammenblandingen af stofferne. Observationerne kan
ikke underbygges af mortalitet og dermed ikke af LC50-værdier. Forskellen i
miksturens toksicitet afhængig af valg af endpoint tydeliggør kompleksiteten
af at foretage miksturforsøg. Valg af endpoint hos den enkelte organisme er
hermed essentielt, når der foretages risikovurderinger ud fra økotoksikologiske
tests (European Chemicals Agency, 2011).
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De aktuelle koncentrationer i sedimentet var markant højere end de nominelle
koncentrationer, hvilket formentlig kan tillægges fejl ved spiking eller ekstrak-
tion. Forholdet mellem startkoncentrationerne er dog bevaret, hvilket sikrer
sammenligningsgrundlaget og brugbarheden af de fundne resultater. Det var
dog ikke muligt at vurdere effekten af H. ventrosas tilstedeværelse på skæb-
nen af AC/TCS i sedimentet grundet de store usikkerheder forbundet med
koncentrationsbestemmelserne af stofferne. Koncentrationen af AC/TCS i H.
ventrosas væv var under detektionsgrænsen, hvilket kan skyldes, at sneglene ik-
ke har optaget AC/TCS grundet deres undvigende adfærd som nedsat æderate
eller, at AC/TCS ikke har været tilgængeligt for sneglene. En anden forklaring
kan relateres til biotransformering, da der trods længerevarende eksponering,
ikke kan detekteres koncentrationer i vævet hos H. ventrosa.
Ved de høje sedimentkoncentrationer af AC (1715 µg AC/g dw sed), TCS
(921,5 og 3888 µg TCS/g dw sed) samt miksturen (105,0 µg TCS/g dw sed og
900,5 µg AC/g dw sed, 571,4 µg TCS/g dw sed og 2593 µg AC/g dw sed, 581,6
µg TCS/g dw sed og 2066 µg AC/g dw sed) observeredes en ændret adfærd hos
H. ventrosa sammenlignet med snegle i kontrolgruppen. Dette kom til udtryk
ved en undvigende adfærd, i form af en reduceret æderate og gruppering af
sneglene på sedimentoverfladen. Æderaten blev, for de højeste eksponerings-
koncentrationer, reduceret med 95-98 % for AC, 98-99 % for TCS, mens æde-
raten blev reduceret med ∼90 % for alle koncentrationer i begge miksturforsøg.
For mikstureksponeringerne ses en øget tendens til gruppering af H. ventrosa
på sedimentoverfladen sammenlignet med enkelteksponeringer, hvilket indike-
rer en øget effekt af sammenblandingen af de to kontaminanter. Denne tendens
ses dog ikke på mortalitet, som er højere for enkelteksponeringerne. Den lavere
mortalitet i miksturforsøgene kan skyldes sneglenes undvigende adfærd. For
alle forsøg observeredes for de højeste koncentrationer en signifikant forøget
mortalitet (25-90 %) sammenlignet med kontrolbehandlingen.
Resultaterne implikerer, at AC og TCS enkeltvis og som miktur har en
effekt på H. ventrosas mortalitet, æderate og adfærd, samt at yderligere un-
dersøgelser er nødvendige for at bestemme, hvilken betydning tilstedeværelsen
af H. ventrosa har for skæbnen af AC og TCS samt miksturen af disse.
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Pilotforsøg
Pilotforsøg 1
Der blev, samme dag som sneglene blev indsamlet, udtaget 10 snegle for at
teste sneglenes salinitetstolerance. Der blev udtaget 5 snegle til hvert af to
bægerglas indeholdende henholdsvis 15‰ og 30‰ S saltvand. Bægerglassene
blev dækket med parafilm og der blev tilsat ilt til systemet. Sneglene i lavest
salinitet (dvs. 15‰) bevægede sig lige efter ændringen i miljøet, mens sneglene
i den høje salinitet lukkede operculum i løbet af den første dag. Efter v 20
timer under nye saliniteter var alle sneglene aktive. På baggrund af sneglenes
stærke reaktion på ændringen til 30‰ S og ringe reaktion på 15‰ S, blev det
vurderet, at 15‰ S kan anvendes uden indflydelse på eksponeringsforsøget.
Pilotforsøg 2
Der blev udført endnu et pilotforsøg for undersøge, om sneglene kunne stå i
5 dage uden, at det overliggende vand blev skiftet. Det var vigtigt, at kunne
udelukke iltmangel som årsag til mortalitet. Derudover havde pilotforsøget til
formål at give øvelse i at fjerne det overliggende vand fra brøndene uden at
ophvirvle sedimentet, samt øvelse i at udtage sneglene fra sedimentet, og fjerne
sediment fra brøndene, samt øvelse i dissekering af snegle. Herudover skulle
pilotforsøget kunne afgøre om, det er muligt at optælle fækalier i sedimentet
efter frysning.
Dagen inden pilotforsøgets start blev en multibrønd med 12 brønde lagt i
blød i vandhanevand natten over for at fjerne overfladespændingen, og 15 ‰
S saltvand blev iltet med akvariepumpe. På dagen for pilotforsøgets start blev
der til seks brønde overført 4 g sediment (250µm) og 3000 µL iltet 15‰ S
saltvand blev tilført hver brønd, således at 4/5 af brønden var fyldt op. Efter
1,5 timer blev vandet fjernet fra brøndene og nyt blev tilsat. Dette blev gjort for
fjerne eventuelle affaldsstoffer, som var hvirvlet op i vandfasen. Salinitet blev
målt til 17 ‰. Der blev overført 20 snegle til hver brønd, hvorefter brøndene
blev dækket med parafilm. Pilotforsøget foregik over i alt seks dage. Tre brønde
skulle have skiftet overliggende vand på anden dagen samt fjerde dagen, mens
de resterende tre brønde ikke skulle have skiftet vand. Der skete dog en fejl, og
tre af brøndene fik skiftet det overliggende vand på andendagen, hvorefter det
stod de resterende fire dage med det samme vand. De tre andre brønde stod fire
dage med det oprindelige vand, hvorefter vandet blev fjernet og nyt tilsat på
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fjerde dagen. Brøndene stod derfor maksimum fire dage med det samme vand.
Under pilotforsøget blev der noteret, hvor i brøndene sneglene befandt sig. Der
blev noteret om sneglene befandt sig på siden af brønden, i vandfasen eller på
sedimentet hver dag. Snegle som ikke kunne ses, blev antaget at befinde sig i
sedimentet. Der var, i løbet af eksponeringen, en overlevelse på næsten 100 %,
hvorfor det blev vurderet, at det ikke var nødvendigt at skifte det overliggende
vand under eksponeringen.
På baggrund af det samme pilotforsøg blev nedtagning af forsøget genne-
møvet for at finde den bedste metode til at skille de tre kompartments (dvs.
vand, snegle, sediment). På sjettedagen da forsøget var afslutte blev forskellige
teknikker til fjernelse af vand afprøvet og forskellige mængder af vand blev
fjernet. Det blev fundet, at det var lettest at fjerne vandet med en elektronisk
pipette og at 2000 µL vand var den maksimale mængde der kunne fjernes uden
at medtage sedimentpartikler. Multibrønden blev sat under lup, og snegle som
lå på overfladen af sedimentet blev taget op med en blød pincet og overført til
en petriskål med 15‰ S saltvand. Under luppen blev antallet af snegle (for
hver enkelt brønd) samt antallet af levende talt, og dette blev noteret. Det blev
gjort for alle seks brønde. Dernæst blev der for hver brønd rodet i sedimentet
for at finde de sidste snegle, som derfra blev overført til en petriskål. Nu kunne
det totale antal snegle samt dødelighed bestemmes og noteres. Dette blev gjort
for alle seks brønde. Sedimentet i brøndene blev fjernet med en engangspipette,
som var klippet for at skabe et større hul til at suge sedimentet op. Da der
ikke kunne fjernes mere sediment, blev brønden forsigtig skyllet med 15‰ S
saltvand og det sidste sediment blev fjernet med en engangspipette.
Det blev senere vurderet, at 2 g ww sediment var for lidt sediment både at
bestemme både dw/ww og ekstrahere på, og der blev i eksponeringsforsøgene
i stedet anvendt 3 g ww sediment.
Pilotforsøg 3
Der blev udført yderligere et pilotforsøg for at vurdere, hvorvidt det var muligt
at sigte fækalier fra sedimentet, således det var muligt at måle indholdet af
AC og TCS i fækalierne. En multibrønd blev fyldt op med 2 g ww sediment,
hvorefter der blev overført iltet 15 ‰ S saltvand til hver brønd. Brøndene
stod i 45 minutter indtil det meste sediment var bundfældet, hvorefter det
overliggende vand blev fjernet igen. Der blev overført ca. 10 H. ventrosa til
hver brønd, og brøndene blev fyldt med iltet 15 ‰ S saltvand. Multibrønden
blev dækket med låg, hvorefter de stod ved 17 ◦C i 48 timer. Efter 48 timer i
multibrønde, blev sneglene fjernet, og fækalier blev forsøgt sigtet fra sedimentet
med sigter på henholdsvis 150 og 125 µm. Sigterne var fremstillet af pH-rør,
hvorfra bunden var blevet savet af og låget var blevet udhulet. Heri var der
påsat filtre på henholdsvis 150 og 125 µm.
Det var ikke muligt at anvende denne metode, da der ved 150 µm blev
sigtet for mange fækalier gennem sigten, og med 125 µm sigten sigtedes sedi-
mentet ikke grundigt nok fra og det resulterede i en for stor mængde sediment
i sigten. Det blev derfor besluttet i stedet at tælle antallet af fækalier efter
eksponeringsforsøgets afslutning, og dermed ikke at måle indholdet af AC og
TCS i disse.
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Pilotforsøg 4
Et fjerde pilotforsøg blev udført med det formål at øve en ny metode til fra-
sortering af fækalier. Da der ikke var nok brønde fra pilotforsøg 2, blev der sat
endnu et forsøg over i multibrønd efter samme metode som beskrevet ovenfor.
Denne gang fjernedes fækalierne fra sedimentet ved at overføre hele mængden
til en høj petriskål og opsuge den øverste fase fra skålen. Ved at rotere skålen
skilles det lettere materiale fra det tungere materiale og vi får herved en op-
deling af fækalier og organisk materiale fra de tungere sedimentpartikler som
sandkorn. Rotationen centrerer det lette materiale og det kan overføres til end-
nu en petriskål,hvor optælling af fækalierne kan foretages. Skålen blev inddelt
i 8 felter og en ottendedel overførtes til ny skål og her taltes en fjerdedel og
tallet gangedes op. Det blev bestemt at fækalierne fra det egentlige forsøg skal
samles efter tælling med det resterende sediment og overført til multibrønde.
Disse stod natten over indtil ophvirvlede sedimentpartikler var bundfældet.
Grundet store mængder overskydende vand i sedimentprøverne fra separerin-
gen af fækalier fra det øvrige, blev der herefter fjernet overliggende vand efter
sedimentet havde bundfældet efter henstillet i et døgn. Sidst blev sedimentet
nedfrosset ved −20 ◦C indtil senere analyse. Fækaliemængden, der produceres
efter sneglene har gået 24 timer efter endt eksponering gemmes for at kunne
måle på disse.
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B | Appendiks
Spiking af sediment
Spiking AC og TCS
Tre forvejede aluminiumsbakker nummereret 1, 2, 3 blev tilsat en teske sedi-
ment, og de blev vejet igen. Bakkerne blev sat i ovnen ved 105 ◦C, hvor de stod
i 25 timer.
I Tabel B.1 nedenfor er vådvægt, tørvægt og dw/ww forholdet for sedimen-
tet anvendt til stamopløsningen angivet. Sedimentets gennemsnitlige dw/ww
forhold blev bestemt til 0,57.
Tabel B.1: dw/ww bestemmelse for sediment.
replikat vådvægt (ww) tørvægt (dw) dw/ww muffelvægt TOC
1 2,3003 1,3172 0,5726 1,2697 3,74
2 1,7129 0,9862 0,5757 0,9503 3,77
3 2,6574 1,5321 0,5765 1,4825 3,35
gns. - - 0,5749 - 3,62
For at fremstille 50 g ww sed (56 g ww sed · 0,57 =28,57 g dw sed) med en
koncentration på 1000 µg/g dw sed:
1000 µg AC/g dw sed · 28,57 g dw sed = 28570 µg AC = 28,57 mg AC.
1000 µg TCS/g dw sed · 28,57 g dw sed = 28570 µg TCS = 28,57 mg TCS.
Med en stamopløsning af AC/TCS på 40 mg/L:
28,57 mg AC / 40 mg/L = 0,72 mL
28,57 mg TCS / 40 mg/L = 0,72 mL
Der blev tilsat 0,72 mL stamopløsning af hver kontaminant til 50 g ww sed.
Nedenfor er angivet forholdene rent sediment og spiket sediment er blandt
i for at opnå de ønskede koncentrationer.
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Tabel B.2: Blandingsforholdet mellem stamsediment og rent sediment.
koncentration rent sediment (g) spiket sediment (g)
(µg/g dw sed)
1 25 25
10 45 5
50 47,5 2,5
100 49,5 0,5
500 49,95 0,05
Spiking Mix A
Der blev fremstillet stamsediment med en koncentration på 2600 µg AC/g dw
sed og 400 µg TCS/g dw sed.
Det var forinden beregnet at, der skulle bruges 100 g ww sediment spiket
med AC og TCS for at kunne fremstille hele koncentrationsrækken. Dw/ww
forholdet for sedimentet var forinden blev bestemt til 0,56 (100 g ww = 56
g dw). For at bestemme, hvor meget af henholdsvis AC og TCS, der skal
tilsættes 100 g ww sediment for at opnå de ønskede koncentrationer, er følgende
udregninger blevet foretaget:
2600 µg AC/g dw sed · 56 g dw sed = 145600 µg AC = 145,6 mg AC.
400 µg TCS/g dw sed · 56 g dw sed = 22400 µg TCS = 22,4 mg TCS.
Der blev afvejet 0,2902 g AC i 2 mL acetone og 0,0452 g TCS i 2 mL acetone,
hvorfra 1 mL af hver af opløsningerne blev tilsat 100 g ww sed. Koncentrations-
rækken blev fremstillet efter samme principper som beskrevet ovenfor.
Spiking Mix B
Der blev fremstillet stamsediment med en koncentration på 1300 µg AC/g dw
sed og 200 µg TCS/g dw sed.
Det var forinden beregnet at, der skulle bruges 100 g ww sediment spiket
med AC og TCS for at kunne fremstille hele koncentrationsrækken. Dw/ww
forholdet for sedimentet var forinden blev bestemt til 0,563 (100 g ww = 56,3
g dw). For at bestemme, hvor meget af henholdsvis AC og TCS, der skal til-
sættes 100 g ww sediment for at opnå de ønskede koncentrationer, er følgende
udregninger blevet foretaget:
AC 1300 µg/g x 56,3 g = 73190 µg AC = 73,19 mg AC = 0,07319 g AC
TCS 200 µg/g x 56,3 g = 11260 µg TCS = 11,26 mg TCS = 0,01126 g TCS
Til de beregnede mængder (0,07319 g AC og 0,01126 g TCS) blev tilsat 1 mL
acetone, som de blev oplæst i. Opløsningerne blev overført til 100 g ww sed.
Koncentrationsrækken blev fremstillet efter samme principper som beskrevet
ovenfor.
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Nøgle til snegle
Nedenfor er nøglen fra Macan (1977) til identificeringen af sneglen gennemgået.
• Har sneglen operkulum? -ja
• Er skallen kugleformet? -nej
• Er skallen mindre end 1,5 cm? -ja
• Er skallen højere end bred? -nej
• Lever sneglen i saltvand? -ja
• Findes øjne ved begyndelsen af tentaklerne? -ja
• Er sneglen relativ høj og smal? -ja
• Er kurverne på sneglehuset udtalt dybe? -ja
• Er sneglehuset drejet 6-7 gange, skallen slank, sidste spiral proportionelt
ikke så stor, umbilicus åben dog smal, kroppen mørke grå til sort, ten-
takler ikke tilspidsede og markerede med sorte og grå ringe, aldrig en køl
i midten af spiralerne - ja
• Hydrobia ventrosa
Herudover kan kendtetegn, hvorved H. ventrosa adskilles fra H. ulvae og H.
neglecta nævnes; bredere i bunden af sneglehuset, tydelige vindinger i skallen,
sort på sidderne af hovedet, penis med flagellum.
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Gaschromatografisk massespektrometri
Følgende er skrevet ud fra Jeppesen et al. (2013).
Gaschromatografisk massespektrometri (GC-MS) er en analytisk metode til
at bestemme indholdsstoffer i en given prøve. Den givne prøves komponenter
separeres ved at bringe dem på gasform og lade dem passere en kolonne (GC),
hvorefter de ioniseres og analyseres på massespektrometri (MS). På Figur D.1
nedenfor er GC-MS systemet illustreret. Gaschromografen (GC) er illustreret
til venstre i Figur D.1 og massespektrometeret (MS) ses til højre på figuren.
Figur D.1: Illustration af GC-MS. Modificeret efter Thet og Woo (2014).
Prøven injiceres i injektoren øverst på GC-apparatet med en injektionssprøjte.
Da det gaschromatografiske system er under tryk, er det nødvendigt, at der
er en form for sluse mellem omgivelserne og GC-systemet, hvilket injektoren
fungerer som. Injektoren er udstyret med en gummimembran, hvilken forbli-
ver tæt efter, at injektionssprøjten har injiceret prøven i injektoren og nålen
er trukket ud igen. Injektoren er omgivet af en massiv metalkappe, hvori der
er en glasindsats, glaslineren. Selve injektionen sker i glaslineren, hvor nålen
i injektionssprøjten er tilpasset således, at den når tilstrækkeligt langt ned i
glaslineren. Prøven kommer på gasform straks efter den er injiceret, da tem-
peraturen i injektoren er høj.
For enden af glaslinerens udmunding er kolonnen placeret. Kolonnen er pla-
ceret i en termostateret ovn, som er med til at optimere chromatograferingen,
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da den konstante høje temperatur er nødvendig for at fastholde gasformen af
komponenterne. Kolonnen er et cylinderformet rør, og det er her adskillelsen af
prøvens komponenter foregår. Kolonnen er fremstillet af tynde kapillærrør af
et silikatbaseret materiale, som udvendigt er overtrukket med et beskyttende
polyimidlag. Kapillærrørenes indre diameter kan variere fra 0,1 til 0,7 mm og
længden af kolonnen kan være fra 5 til 100 m. Kolonnen er viklet op om et
metalstativ, som illustreret i Figur D.1. Kolonnerne bærer den stationære fase
på indersiden af rørets glasvæg. Den stationære fase betegner den fase prøven
skal passere under chromatograferingen.
Prøven bliver båret gennem den stationære fase af en bæregas (eluent), som
hyppigst enten er helium eller nitrogen. Eluentens funktion er at bære prøven
gennem systemets stationære fase. Det er vigtigt, at eluenten er intert, hvilket
betyder, at den ikke vil reagerer med komponenter i prøven. Den stationære
fase tilbageholder komponenter i prøven under prøvens vandring gennem det
chromatografiske system. Komponenterne adskilles, fordi de tilbageholdes med
forskellig styrke af den stationære fase. Adskillelsen af de enkelte komponenter i
en prøve bygger primært på, at molekylerne har forskellige polariteter i forhold
til eluenten og den stationære fase. De komponenter, som har meget forskellig
polaritet i forhold til den stationære fase vil have beskeden tilbageholdelse og
dermed en ringe adskillelse. Hvis den stationære fase og komponenternes pola-
ritet nærmer sig hinanden vil komponenterne i højre grad tilbageholdes, og der
vil ske bedre adskillelse af komponenterne. Komponenternes kogepunkt er af-
gørende for rækkefølgen hvormed komponenterne forlader kolonnen og dermed
registreres af MS-detektoren. Upolære komponenter vil udelukkende adskilles
efter kogepunkt, mens polære komponenter vil adskilles efter både polaritet og
kogepunkt. Da tiltrækningen mellem upolære komponenter og den stationære
fase er nogenlunde ens, er det udelukkende damptrykket for den givne kom-
ponent, der afgør, hvor hurtigt komponenten passerer. Polære komponenter
vil derimod, på grund af deres forskellige polaritet, påvirkes forskelligt af den
stationære fase og dermed kunne passere uafhængigt af kogepunkt.
Når en separeret komponent forlader kolonnen på GC-en, registreres den
af MS-detektoren. I MS-detektoren ioniseres og fragmenteres komponenterne
under vakuum. Ud fra kendskab til molekylarmassen, fragmentmasserne og
deres indbyrdes hyppighed, er det muligt at identificere de enkelte komponenter
i prøven. MS-detektoren er tilkoblet en PC, som den sender signalet videre til,
hvilket registrerer komponenterne i form af et massespektrum. Massespektret
er repræsenteret ved et søjlediagram, hvor hver søjle repræsenterer en masse.
På Figur CC nedenfor et simplificeret eksempel på, hvordan et massespektrum
kan se ud. På x-aksen af spektret er forholdet mellem masse af fragmentionen
og ionens ladning. Da ionens ladning typisk er 1, er værdierne på x-aksen lig
med fragmentionens masse. På y-aksen er den relative hyppighed, således at
den hyppigst forekomne ion afsættes til 100, og de øvrige ioners hyppighed
afsættes i forhold hertil.
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Programmering
Programmering ASE
Preheat = 0 min
Heat = 5 min
Static = 15 min
Flush = 50 vol
Purge 60 sec
Cycles = 2
Pressure = 2000 psi
Temperature = 60 ◦C
Solvent = dichlormethane, 100 %
Programmering SE 500
1. Direction = CW
2. Time ON (Secs.) = (do not select any value)
3. Time ON (Mins.) = (do not select any value)
4. Time ON (Hrs.) = (do not select any value)
5. Pulse/Min = 70 (which was later reduced to 50)
6. Duty Cycle = 90 %
7. Setpt 1 = 15 deg. C (Top Manifold)
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8. Setp 2 = 75 deg. C (Bottom block)
Programmering GC-MS
GC
OVEN
Initial temperature: 45◦C
Initial time: 10,00 min
Ramps:
20◦/min → 200 ◦C hold for 3 min
30◦/min → 280 ◦C hold for 7 min
Run time 30,42 min
FRONT INLET
Mode: Splitless
Purge flow: 50 ml/min
Purge time: 3,00 min
COLUMN
Zobren ZB-5MSi
30 m · 250 µm · 25 µm
Flow: 1,0 ml/min
AUX 2
Temperature: 280◦C
INJECTOR
Sample Washes 1
Sample pumps 5
Injection volume 1 µl
Pre-injection washes A 5 (Dichloromethane)
Pre-injection washes B 0 (Dichloromethane)
Post-injection washes A 0
Post-injection washes B 5
MS
Solvent Delay: 15,00 min
EM Offset 200
GROUP 1
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Ions/Dwell 147/50-161/50-188/5-246/50
GROUP 2
Start Time 20,00 min
Iona/Dwell 101/5-202/5-218/50-288/50
MS Detector Off 24,00 min
Tabel E.1: Retention time, target and qualifier ions of the substances analysed
Analyte R.T. Target ion Qualifiers
[min] [m/z] [m/z]
Acetyl cedrene 18,7 246 161,147
Triclosan 21,9 288 218
Phenanthrene D10 18,8 188 -
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Ekstraktion af AC og TCS fra sediment
Tabel F.1 viser dw/ww forhold bestemt ved ekstraktionen af AC og TCS fra
sedimentprøver tilhørende startkoncentrationer.
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Tabel F.1: ekstraktion af AC og TCS fra sediment
prøve mængde sediment (g) dw/ww forhold
Kontrol A 2,810 0,6260
Kontrol B 2,480 0,6423
Kontrol C 2,172 0,5960
AC1 A 2,007 0,583
AC1 B 2,039 0,599
AC1 C 2,102 0,603
AC2 A 2,089 0,607
AC2 B 1,952 0,581
AC2 C 2,117 0,435
AC3 A 2,041 0,589
AC3 B 2,130 0,568
AC3 C 2,075 0,593
AC4 A 2,043 0,6099
AC4 B 2,173 0,6170
AC4 C 2,520 0,5935
AC5 A 2,150 0,5935
AC5 B 2,762 0,6302
AC5 C 2,500 0,6299
TCS1 A 1,967 -
TCS1 B 1,993 -
TCS1 C 1,863 -
TCS2 A 1,982 0,5959
TCS2 B 2,173 0,5374
TCS2 C 2,489 0,5883
TCS3 A 2,101 0,5722
TCS3 B 2,400 0,5978
TCS3 C 2,717 0,5889
TCS4 A 2,031 0,5590
TCS4 B 2,165 0,6066
TCS4 C 2,022 0,5834
TCS5 A 1,937 0,5396
TCS5 B 2,015 0,5858
TCS5 C 2,219 0,5385
Mix1 A 2,01 0,644
Mix1 B 2,102 0,656
Mix1 C 2,072 0,643
Mix2 A 1,992 0,605
Mix2 B 2,062 0,626
Mix2 C 2,033 0,614
Mix3 A 2,545 0,623
Mix3 B 2,319 0,617
Mix3 C 2,366 0,659
Mix4 A 2,000 0,625
Mix4 B 2,053 0,632
Mix4 C 2,252 0,617
Mix5 A1 1,097 0,353
Mix5 A2 1,091 0,353
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Tabel F.2 viser dw/ww forhold bestemt ved ekstraktionen af AC og TCS fra
sedimentprøver tilhørende slutkoncentrationer.
Tabel F.2: Ekstraktion af AC og TCS fra sediment i slutkoncentrationer
prøve mængde sediment (g) dw/ww forhold
AC3A 3,040 0,2752
AC3B 3,234 0,3675
AC3C 2,408 0,3964
AC3D 3,508 0,3642
AC3AM 2,039 0,3834
AC3BM 2,316 0,3508
AC3CM 2,357 0,3216
AC3DM 1,996 0,3684
TCS2A 3,110 0,3491
TCS2B 3,040 0,3281
TCS2C 4,049 0,3560
TCS2D 3,904 0,3014
TCS2AM 2,045 -
TCS2BM 1,979 -
TCS2CM 1,650 -
TCS2DM 1,476 -
Mix3A 1,775 0,4062
Mix3B 2,183 0,4856
Mix3C 2,280 0,4762
Mix3D 2,630 0,4993
Mix3AM 2,061 0,3745
Mix3BM 2,285 0,3679
Mix3CM 2,190 0,3719
Mix3DM 2,105 0,4062
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Recovery af sedimentet
Nedenfor er skematisk oversigt over mængderne af sediment, som der blev
ekstraheret på.
Tabel G.1: mængde af sediment brugt til recovery
replikat mængde af sediment
1 3,560
2 5,9788
3 3,864
4 4,203
5 3,936
dw/ww forholdet for sedimentet, som er anvendt til recovery.
Tabel G.2: Dw/ww bestemmelse for recovery
replikat alu-vægt ww sed dw sed dw/ww
1 1,587 2,770 1,582 0,5711
2 1,586 2,787 1,585 0,5687
3 1,590 3,778 2,149 0,5688
Gennemsnit - - - 0,5695
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Nedgravning
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Figur H.1: Nedgravningsdata for TCS.
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Figur H.2: Nedgravningsdata for AC.
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Figur H.3: Nedgravningsdata for Mix A.
104
Figur H.4: Nedgravningsdata for Mix B.
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GC-MS resultater
107
Figur I.1: Resultater af 1. GC-MS kørsel
108
Figur I.2: Resultater af 2. GC-MS kørsel
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Beregninger af toksiske enheder
1TE =
c
LC50
⇔ c = TE · LC50 (J.1)
Hvor c er den aktuelle koncentration af et stof i miksturen, LC50 er koncentra-
tionen, hvor der observeres en dødelighed for 50 % af testorganismerne for det
enkelte stof og TE er den toksiske enhed
TCS:
c = TE · LC50 = 0, 0625 · 100 µg TCS/g dw sed = 6, 25 µg TCS/g dw sed
(J.2)
c = TE·LC50 = 0, 125·100 µg TCS/g dw sed = 12, 5 µg TCS/g dw sed (J.3)
c = TE ·LC50 = 0, 25 · 100 µg TCS/g dw sed = 25 µg TCS/g dw sed (J.4)
c = TE · LC50 = 0, 5 · 100 µg TCS/g dw sed = 50 µg TCS/g dw sed (J.5)
c = TE · LC50 = 1 · 100 µg TCS/g dw sed = 100 µg TCS/g dw sed (J.6)
c = TE · LC50 = 2 · 100 µg TCS/g dw sed = 200 µg TCS/g dw sed (J.7)
AC:
c = TE ·LC50 = 0, 0625 · 650 µg AC/g dw sed ∼ 40 µg AC/g dw sed (J.8)
c = TE · LC50 = 0, 125 · 650 µg AC/g dw sed = 80 µg AC/g dw sed (J.9)
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c = TE · LC50 = 0, 25 · 650 µg AC/g dw sed = 160 µg AC/g dw sed (J.10)
c = TE · LC50 = 0, 5 · 650 µg AC/g dw sed = 325 µg AC/g dw sed (J.11)
c = TE · LC50 = 1 · 650 µg AC/g dw sed = 650 µg AC/g dw sed (J.12)
c = TE · LC50 = 2 · 650 µg AC/g dw sed = 1300 µg AC/g dw sed (J.13)
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